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RESUME

Dans leurs aires de ponte des marais cotiers, les jeunes stades de poissons marins
peuvent étre exposés simultanément & des fluctuations de salinité et a l’atrazine, un
herbicide largement utilisé pouvant perturber les mécanismes d’osmorégulation. Les effets
de la salinité sur la toxicité sous-létale de I’atrazine ont été étudiés chez les larves du
choquemort (Fundulus heteroclitus). A I’éclosion, les larves étaient exposées a différentes
concentrations d’atrazine (0, 5, 50 et 500 pg/L) dans trois conditions de salinité (3, 15 et
35 PSU (unités pratiques de salinité, ou en anglais « Practical Salinity Units »)) pendant 96
heures, avec renouvellement des solutions d’exposition aux 24 heures. Aprés une
exposition de 96 heures, le contenu en eau des larves (ajusté pour la masse séche) a été
mesuré comme indicateur de I’osmorégulation tandis que la masse séche (ajustée pour la
longueur) et les contenus en protéines (ajustés pour la masse séche) et en lipides ont été
mesurés comme indicateur de condition. Aprés une exposition de 24 heures, les
concentrations en cortisol ont été mesurées comme indicateurs de stress. En absence
d’atrazine, la salinité affectait seulement le contenu en eau ajusté, qui €tait légérement
diminué a salinité 35 PSU. Des différences de toxicité de I’atrazine selon la salinité
pouvaient étre notées. En milieu presque isosmotique (salinité 15 PSU), I’atrazine
diminuait le contenu en eau des larves a > 5 pug/L, ce qui indiquait des problémes
d’osmorégulation, tandis que la condition et les concentrations de cortisol des larves
n’étaient pas affectées. En milieu hyperosmotique (salinité 35 PSU), I’atrazine causait une
diminution du contenu en eau plus marquée que celle observée en absence d’atrazine. La

condition des larves était également affectée par 500 pg/L d’atrazine a cette salinité, tandis



que les concentrations de cortisol n’étaient pas affectées. En milieu hypoosmotique (salinité
3 PSU), le contenu en eau des larves présentait une courbe concentration réponse anormale
avec une augmentation significative des contenus en eau a 5 pg/L et un retour a la normale
aux plus fortes concentrations. La condition des larves était affectée par I’atrazine a
> 50 pg/L. Les concentrations de cortisol & 500 pg/L étaient significativement plus élevées
que celles présentées a 5 et 50 ng/L a cette salinité. Les effets de I’atrazine sur la condition
¢taient donc plus prononcés a salinité 3 PSU et absents a salinit¢ 15 PSU. Une
concentration sans effet observable n’a pas été atteinte au cours de notre expérience. Des
changements dans le contenu en eau et la condition des larves ont été observés a des
concentrations d’atrazine réalistes d’un point de vue environnemental, soit a 5 et 50 pg/L,
respectivement. L’impact de tels changements sur la survie et le développement des larves
reste a déterminer. Les risques d’effets toxiques chez les jeunes stades de poissons exposés
a I’atrazine dans des conditions extrémes de salinité peuvent étre sous-estimés si on se base

uniquement sur des tests de toxicité réalisés dans des conditions optimales de salinité.
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INTRODUCTION

Présence d’atrazine dans I’environnement

L’atrazine (2-chloro-4-éthylamino-6-isopropyl-amino-s-triazine), introduite dans les
années 1950, est utilisée présentement dans plus de 80 pays a travers le monde (Hayes et
al., 2002). L’atrazine est I’un des herbicides dont 1’'usage est le plus répandu dans la lutte
contre la prolifération des mauvaises herbes en Amérique du Nord (Solomon et al., 1996;
Bejarano et Chandler, 2003). Elle est principalement employée en agriculture, dans les
champs de mais, de sorgho et de canne a sucre, avec une application annuelle variant entre
75 et 83 millions de livres aux Etats-Unis (Bejarano et Chandler, 2003). Cet herbicide

systémique est appliqué dans les champs au printemps et au début de 1’été.

L’atrazine est soluble dans I’eau (28 mg/LL a 20°C) et est entrainée par ruissellement
et lessivage, a partir des champs traités vers les milieux aquatiques (Bejarano et Chandler,
2003). Les apports atmosphériques sont la voie principale du transport de 1’atrazine dans
les régions non agricoles (Londofio et al., 2004). De faibles concentrations d’atrazine sont
retrouvées de fagon continuelle dans les eaux a cause de la persistance de 1’atrazine dans le
sol et de sa résistance a la dégradation naturelle (Saglio et Trijasse, 1998). Des
concentrations locales €pisodiques beaucoup plus importantes sont également générées
dans les cours d’eau qui drainent les régions agricoles utilisant ce pesticide lorsque de
fortes pluies suivent les périodes d’épandage, concentrations qui peuvent rester élevées

pendant quelques jours (Londofio et al., 2004). En Amérique du Nord, des concentrations



d’atrazine de 1000 pg/L ont été rapportées dans certains étangs en bordure des régions
agricoles (Wiegand et al., 2001). Des teneurs de 140 pg/L ont été rapportées dans les eaux
souterraines, ainsi que de 108 pg/L dans les rivieres et de 3 ug/L dans les précipitations
(Pionke et al.,, 1988; Glotfelty et al., 1990; USEPA, 2002). Au Québec, ou les programmes
systématiques de suivi des pesticides dans les eaux de surface en sont a leurs débuts, des
concentrations allant jusqu’a 30 pg/L ont été détectées dans le bassin de la riviere Yamaska
(Muir et al., 1978; Giroux, 2004). Les estuaires et marais cotiers regoivent les différents
cours d’eau drainant les régions agricoles et constituent donc des milieux susceptibles
d’étre contaminés par ’atrazine (De Lorenzo et al, 2001). En Amérique du Nord, des
concentrations de 30 ug/L dans la baie de Chesapeake, de 62 pg/LL au Texas et de 212 pg/L
en Louisiane ont été mesurées dans les estuaires et les marais cotiers pendant les périodes

d’activités agricoles intenses (Pennington et al., 2001; USEPA, 2002).

Effet de ’atrazine sur les poissons

La toxicité aigué de ’atrazine pour les poissons, définie comme la concentration
létale moyenne qui tue 50 % des poissons (CL50) aprés 96 heures, varie selon les espéces.
Les adultes des especes étudiées les plus sensibles sont la téte-de-boule (Pimephales
promelas) en eau douce, avec une CL50 de 15 000 pg/L, et le tambour croca (Leiostomus
xanthurus) en milieu estuarien/marin, avec une CL50 de 8 500 pg/L a salinité 12 PSU
(Macek et al., 1976; Ward et Ballantine, 1985). Les jeunes stades de vie des poissons sont
généralement les plus sensibles aux polluants (McKim, 1977; Woltering, 1984; von

Westernhagen, 1988; Weis et Weis, 1989). Les jeunes stades de danio zébré (Brachydanio



rerio), un poisson d’eau douce, ont une CL50 de 1 300 pg/L contre 37 000 pg/L chez les
adultes (Gorge et Nagel, 1990). En milieu saumatre et salin, les jeunes stades de vairon a
téte de mouton (Cyprinodon variegatus) ont une CL50 de 2 300 pug/L a salinité 15 PSU
contre une CL50 supérieure a 16 000 pg/L chez les adultes a salinité¢ 13 PSU (Hall et al.,
1994; Ward et Ballantine, 1985). Les juvéniles de truite arc-en-ciel, le modele téléostéen
classique des tests de toxicité, ont pour leur part une CL50 de 5 300 pg/L en eau douce

(Beliles et Scott, 1965).

[’atrazine peut induire une variété d’effets sous-1étaux chez les poissons, effets qui
sont présentés dans I’Annexe 1. Ainsi, des concentrations élevées d’atrazine (> 100 pg/L)
peuvent affecter les poissons adultes. Des changements histologiques sont observés au foie
et a I'intestin chez des carpes (Cyprinus carpio) apreés une exposition a 1 500 pg/L, ainsi
qu’aux ovaires et aux testicules chez le poisson rouge (Carassius auratus) aprés une
exposition a 1000 pg/L. (Neskovic et al., 1993; Spano et al, 2004). Une concentration
d’atrazine de 1 300 pg/L. provoque €galement des oedémes chez le danio zébré (Gorge et
Nagel, 1990). L’ atrazine entraine également des changements comportementaux, comme
une perte d’équilibre, une respiration rapide, une augmentation des mouvements
operculaires, un ralentissement des réflexes et des activités de nage et une réduction de
I’alimentation observés chez le tilapia du Nil (Oreochromis niloticus) et chez Chrysichthyes
auratus exposés a 3000 pug/L (Hussein ef al., 1996). Cela suggere une atteinte des systémes
nerveux central et cardiovasculaire. Des changements biochimiques peuvent étre observés

chez les poissons apres une exposition a I’atrazine. Ainsi, les taux de phosphatase alcaline



et de glutamate pyruvate transaminase sont affectés chez des carpes exposées a 1500 pg/L
(Neskovic et al., 1993). Chez des crapets arlequins (Lepomis macrochirus) exposés a des
concentrations > 6 000 pg/L, ’atrazine induit aussi la peroxydation des lipides, un stress
oxydatif, une augmentation du glutathion et des protéines associées au glutathion, trois
effets impliqués dans la détoxification et le processus d’antioxydation (Elia et al., 2002).
L’atrazine affecte les constituants hématologiques, en diminuant le taux de globules blancs,
de globules rouges et d’hémoglobine, et augmente aussi la consommation d’oxygéne chez
le tilapia du Nil et chez Chrysichthyes auratus exposés a 3000 pg/L ainsi que chez le tilapia
(Oreochromis mossambicus) expos€¢ a 1100 pg/L. (Hussein et al., 1996; Prasad et al.,
1991a). L’atrazine affecte également le métabolisme des lipides et des protéines chez le
tilapia exposé a 1 100 ug/L (Srinivas et al., 1991; Prasad et al., 1991b). Elle peut perturber
le syst¢tme endocrinien. Ainsi, elle diminue les concentrations de testostérone et de 11-
cétotestostérone et augmente les concentrations d’oestradiol chez les poissons rouges males

exposés a 1 000 ng/L. (Spano et al., 2004).

Des concentrations élevées d’atrazine peuvent également affecter les jeunes stades de
vie des poissons. L’atrazine peut retarder I’organogenése chez les jeunes stades de vie,
causer des perturbations fonctionnelles au cceur et au systeme circulatoire et affecter le
systeme de détoxification, par ’intermédiaire de la gluthation S-transférase (GST) chez le
danio z€bré exposé a des concentrations de 1 000 a 20 000 pg/L (Wiegand et al., 2001). Le
succes d’éclosion des larves est compromis chez la téte-de-boule a des concentrations

d’atrazine > 250 pg/L (Dionne, 1992). L’atrazine diminue la condition des jeunes stades de



vie (longueur et masse moyennes), apres une exposition en eau douce de 39 semaines a
150 pg/L chez la téte-de-boule et une exposition en eau douce de 306 jours a 120 pg/L chez

la truite mouchetée (Salvelinus fontinalis) (Macek et al., 1976; Dionne, 1992).

Les concentrations plus faibles d’atrazine, susceptibles d’étre retrouvées dans les
milieux aquatiques (<100 ug/L) peuvent également affecter les poissons. Une
concentration de 1 ug/L réduit la réponse olfactive aux phéromones femelles chez le tacon
male mature du saumon atlantique (Sa/mo salar) (Moore et Lower, 2001). Chez ’achigan a
grande bouche maile (Micropterus salmoides), une concentration > 35 pg/L réduit les
concentrations de 11-cétotestostérone, tandis que des concentrations de 50 et de 100 ug/L
augmentent la vitellogénine plasmatique. Chez les femelles, une concentration de 100 pg/L
augmente les concentrations plasmatiques d’oestradiol (Gross et al., 2002). Une diminution
de la production d’androstanedione, impliquée dans la formation des hormones sexuelles,
est aussi observée dans les microsomes testiculaires de carpes aprés une exposition in vitro
de 15 minutes a une concentration de 100 pg/IL (Thibaut et Porte, 2004). L’atrazine peut
donc perturber le systeme endocrinien des poissons a des concentrations réalistes d’un
point de vue environnemental. Une concentration de 100 u/L provoque une atrésie des
ovaires chez des poissons rouges adultes (Spano et al., 2004). L’atrazine affecte également
le métabolisme des glucides chez la carpe exposée a des concentrations > 100 pg/L. (Hanke
et al., 1983; Gluth et Hanke, 1984, 1985). Des effets sur le comportement du danio zébré
sont observés a partir de 5 pg/L, ou les poissons montrent une préférence pour un milieu

sombre (Steinberg et al., 1995). Chez la truite arc-en-ciel (Oncorhynchus mykiss), les



protéines plasmatiques sont réduites a des concentrations de 3, 50 et 340 pg/L, tandis
qu’elles ne sont pas affectées a une concentration intermédiaire de 10 pg/L apres 10 jours
d’exposition (Davies et al., 1994). Une diminution des protéines plasmatiques est observée
chez la carpe exposée en eau douce a 100 pg/L pendant 72 heures (Gluth et Hanke, 1985).
Chez Galaxias maculatus, apres une exposition de 10 jours, le leucocrite diminue a 3 et
50 ng/L, méme s’il n’est pas affecté a une concentration intermédiaire de 10 pg/L. De plus,
les rapports musculaires ADN/ARN augmentent a partir de 10 pg/L, tandis que I’ADN
musculaire augmente a 0.9, 3 et 10 pg/L, mais n’est pas affect¢ aux plus fortes
concentrations (Davies er al., 1994). L’activité hépatique de la GST diminue chez
Pseudaphritis urvilii aprés une exposition de 10 jours a 3, 50 et 340 pg/L, tandis qu’elle
n’est pas affectée a une concentration intermédiaire de 10 pg/L (Davies et al., 1994). Chez
la carpe, une concentration de 100 pg/L altere ’activité de ’acétylcholinestérase (AChE),
une enzyme qui joue un rdle dans les jonctions neuromusculaires du systéme nerveux
central (Hanke et al., 1983). Une concentration de 7 ug/LL provoque également des bris
d’ADN et I’expression du gene du cytochrome P4501A chez cette espéce aprés 4 jours

d’exposition (Chang et al., 2005).

Les jeunes stades de vie peuvent également étre affectés par des concentrations
d’atrazine réalistes d’un point de vue environnemental. Pour les jeunes stades de vie des
poissons rouges, des changements comportementaux dans les activités de nage sont
observés a 0.5 pug/L aprés une exposition de 24 heures (Saglio et Trijasse, 1998). Chez les

larves estuariennes du tambour rouge (Sciaenops ocellatus), une concentration de 80 pg/L



retarde la croissance apres une exposition de 9 jours, tandis qu’une concentration de
40 pg/L, la plus faible concentration testée pendant cette expérience, rend les larves
hyperactives et modifie leurs activités de nage apres 4 jours (del Carmen Alvarez et
Fuiman, 2005). L’atrazine a également un effet tératogéne sur les larves de barbue de
riviere (Ictalurus punctatus) exposées a des concentrations > 22.4 pg/L pendant 8.5 jours et
sur les alevins de truite arc-en-ciel exposés a des concentrations > 13.6 pg/LL pendant
27 jours (Birge et al., 1979). Des embryons de médaka japonais (Oryzias latipes) exposés &
des concentrations d’atrazine de 0, 25, 50 et 100 ng/L de la fécondation jusqu’a I’éclosion
présentent une stase de la circulation, des ilots sanguins, des convulsions et des
malformations cardiaques. Leur succés d’éclosion est également compromis a des

concentrations d’atrazine > 25 pg/L (Ishaque et al., 2004).

Effet de |’atrazine sur I’osmorégulation chez les poissons

L’osmorégulation est le maintien de I’équilibre interne des sels et de I’eau lorsque les
organismes vivent dans des milieux de composition changeante. L atrazine peut perturber
cette homéostasie chez le poisson. Une solution saturée d’atrazine réduit ’absorption de
sodium sans altérer le débit du flux ionique des branchies de carpe perfusées (McBride et
Richards, 1975). En eau douce, le contenu corporel en eau du tilapia adulte exposé & une
concentration d’atrazine de 1 100 pg/LL augmente aprés une exposition de 15 a 90 jours
(Prasad et Reddy, 1994). Les concentrations sériques d’ions sodium, potassium et chlorure
augmentent également, tandis que les concentrations sériques d’ions calcium, magnésium

et bicarbonate diminuent. Une diminution simultanée des globules blancs, des globules



rouges et du contenu en hémoglobine observée lors d’une expérience menée dans des
conditions similaires pourrait s’expliquer par un phénomeéne d’hémodilution (Prasad et al,,
1991 a). Une élévation du contenu sanguin en eau ainsi que du volume sanguin est
effectivement observée (Prasad et al., 1991a). Hussein et al. (1996) ont exposé en eau
douce le tilapia du Nil et Chrysichthyes auratus 14 et 28 jours a des concentrations de
3000 et 6 000 ng/L. Les ions potassium, sodium et chlorure dans le sérum diminuent chez
ces deux poissons. Une baisse simultanée des globules rouges, de 1’hémoglobine, de
I’hématocrite, du glucose, des protéines totales, de 1’albumine, de la globuline, du
cholestérol, des lipides totaux et de I’AChE est aussi observée dans le sang et le sérum de
ces deux espeéces. 1l est probable qu'un phénomene d’hémodilution puisse expliquer, du
moins en partie, les diminutions observées, bien que les auteurs ne tiennent pas compte de
ce biais possible. Quelle qu’en soit la cause, la diminution des concentrations ioniques dans

le sérum suggere des problemes d’osmorégulation chez ces poissons.

A des concentrations plus susceptibles d’étre retrouvées dans I’environnement, des
effets sur I'osmorégulation peuvent également étre observés chez les poissons. Des
changements dans les activités Na'K" ATPase et ATPase totale des branchies sont détectés
chez la carpe aprés une exposition de 4 a 24 heures a 100 ug/LL (Hanke et al., 1983).
L’activité Na'K* ATPase diminue aussi chez des saumoneaux de saumon atlantique
exposés en eau douce pendant 7 jours a des concentrations de 2, 5 et 10 pg/L, tandis
qu’aucun changement du contenu en eau musculaire et plasmatique n’est observé (Waring

et Moore, 2004). Les concentrations plasmatiques d’ion sodium et potassium sont



cependant modifiées a 5 et 10 pg/L, tandis que les ions chlorure demeurent stables. Les
saumoneaux pré-exposés a ’atrazine (1-10 pg/L) en eau douce pendant 5 jours sont ensuite
transférés en eau salée pour 24 heures, aprés lesquelles des mortalités élevées (14-43 %)
sont observées. Les survivants montrent aussi des niveaux é€levés de thyroxine, une
hormone thyroidienne possiblement impliquée dans I’osmorégulation; I'implication de
cette hormone dans I’osmorégulation demeure toutefois controversée (Waring et Moore,
2004; Varsamos et al., 2005). 1l s’agit de la seule étude disponible observant ’effet de
’atrazine sur le contenu en eau et en ions de poissons apres un transfert en milieu salé.
Toutes les autres études portant sur les effets de ’atrazine sur I’osmorégulation ont été

effectuées en eau douce.

Mécanismes possibles d’action de 1’atrazine sur |’osmorégulation

Les mécanismes a la base des effets de 1’atrazine observés sur 1’osmorégulation
demeurent largement inexplorés. L’atrazine pourrait perturber 1’osmorégulation en
affectant les organes responsables de 1’équilibre hydrominéral. Ainsi, des changements
histopathologiques aux branchies surviennent a une concentration de 1 500 pg/L chez des
carpes juvéniles et a une concentration de 500 pg/L chez le poisson éléphant (Grathonemus
petersii) (Neskovic et al., 1993; Alazemi et al., 1996). Des changements histopathologiques
aux reins se produisent chez la truite arc-en-ciel adulte a une concentration de 12.4 pg/L et
de 5 pg/L ainsi que chez des juvéniles a une concentration de 5 ng/L (Fischer-Scherl et al.,
1991; Schwaiger et al., 1991; Oulmi et al., 1995). Ces changements peuvent contribuer a

altérer I’équilibre hydrique et ionique des poissons.
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L’atrazine pourrait également affecter ’osmorégulation en intervenant sur les
mécanismes hormonaux de contrdle des contenus en eau et en ions. Le cortisol est impliqué
dans la réponse au stress et dans les mécanismes d’osmorégulation. Il augmente aprés une
exposition a 100 pg/LL d’atrazine chez la carpe (Hanke et al., 1983; Gluth et Hanke, 1984,
1985). Il augmente légerement aussi chez des saumoneaux de saumon atlantique aprés une
exposition en eau douce a partir de 6.5 ug/L, et une augmentation plus marquée est
observée aprés transfert en eau salée pendant 24 heures (Waring et Moore, 2004).
L’atrazine pourrait affecter le cortisol en agissant directement sur les mécanismes de
contréle du cortisol ou indirectement en causant un stress. La synthése de cortisol est sous
le controle de 1’hormone adrénocorticotrope (ACTH), qui active une série de réactions
enzymatiques impliquant entre autres 1’adénosine monophosphate cyclique (AMPc). Des
cellules adrénocorticales de truite arc-en-ciel ont été exposées in vitro en présence
d’atrazine pour déterminer la sécrétion de cortisol en réponse a I’ACTH et 4 un analogue de
I’AMPc (Bisson et Hontela, 2002). L’atrazine a un effet inhibiteur sur la sécrétion du
cortisol avant 1’étape impliquant I’AMPc. Les mécanismes précis d’action de 1’atrazine sur
la sécrétion du cortisol demeurent a explorer, tout comme I’effet de I’atrazine sur d’autres

hormones impliquées dans I’osmorégulation.

Effet de la salinité sur la toxicité de 1’atrazine

Malgré les effets de ’atrazine sur I’osmorégulation, trés peu d’études se sont
penchées sur l’interaction entre la toxicité de 1’atrazine et la salinité. La toxicité¢ de

’atrazine a été déterminée a trois différentes salinités chez une algue marine, chez un



11

copépode et chez un poisson. La toxicité sous-létale de I’atrazine pour l’algue marine
Potamogeton pectinatus a été¢ déterminée a salinité 1, 6 et 12 PSU (Hall et al., 1997). La
salinité¢ n’affecte pas la toxicité de 1’atrazine lorsque les masses humides ou les pointes de
rhizomes sont utilisés comme indicateurs de toxicité. La salinité affecte par contre I’effet de
I’atrazine sur la masse seche : une concentration deux fois moindre est nécessaire a salinité
12 PSU comparée aux salinités 1 et 6 PSU pour induire une diminution significative de la
masse seche; la toxicité de I’atrazine est donc plus importante a salinité élevée pour cette
algue. Pour le copépode Eurytemora affinis, les valeurs de CL50 sont de 500, 2 600 et
13 200 ug/L a salinité 5, 15 et 25 PSU respectivement; la toxicité observée a faible salinité
est donc 26 fois plus importante que celle qui est observée a forte salinité¢ (Hall et al.,
1994). Une étude de toxicité chronique de 8 jours chez ce méme copépode montre plutdt un
effet de I’atrazine sur la mortalité plus important a forte salinité (25 PSU) qu’aux salinités
plus faibles (5 et 15 PSU) (Hall et al., 1995). Les valeurs de CL50 de I’atrazine pour le
vairon a téte de mouton sont de 16 200 pg/L, 2 300 ug/L et 2 000 pg/L, a salinité 5, 15 et
25 PSU, respectivement (Hall ef al., 1994). La toxicité 1étale aigué¢ de 1’atrazine est donc
8 fois plus importante a salinité 25 PSU qu’a salinité¢ 5 PSU pour ce poisson euryhalin.
L’impact de la salinité sur la toxicité sous-létale de I’atrazine chez des poissons euryhalins
est encore inconnu. Notre étude vise a combler cette lacune en prenant comme modele le

choquemort.
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Modeéle expérimental : le choquemort

Le choquemort vit dans les estuaires et les marais cotiers le long de la cote est
américaine, de Terre-Neuve jusqu’a la Floride (Gutierrez-Estrada et al., 1998). Il s’agit
d’un poisson euryhalin qui tolére des transferts abrupts de 1’eau douce a 1’eau de mer (et
vice versa) (Griffith, 1974). 1l survit aprés une exposition d’un mois en eau douce (0 PSU)
tandis que sa limite de tolérance aux fortes salinités, testée par 1’augmentation progressive
de la salinité (augmentation de 3 a 4 PSU tous les 3 ou 4 jours) est de 115 PSU (Griffith,
1974). Malgré son excellente euryhalinité, le choquemort est mieux adapté aux milieux
saumaétres et salins qu’a I’eau douce (Kaneko et Katoh, 2004). En milieu naturel, le
choquemort passe des marais tidaux aux estuaires selon le flot et le jusant. Il est ainsi
exposé a des salinités variant entre celle de I’eau douce (0.4 PSU) et celle de ’eau de mer
(35 PSU) (DeSylva et al., 1962; Keup et Bayliss, 1964; Richards et Castegna, 1970). I
s’agit donc d’un sujet de choix pour évaluer les effets d’un contaminant sur
’osmorégulation. Les jeunes stades de vie des poissons sont généralement les plus
sensibles aux effets des polluants (McKim, 1977; Woltering, 1984; von Westernhagen,
1988; Weis et Weis, 1989). La période de ponte des choquemorts coincide avec les
périodes d’épandage de I’atrazine; il est donc fort probable que le choquemort soit exposé a
I’atrazine durant les stades les plus sensibles de son développement (Abraham, 1985;
Wiegand et al., 2001). Les jeunes stades de vie des poissons sont caractérisés par des
changements morphologiques et physiologiques majeurs régulés par des processus
hormonaux complexes (Sabatés et al., 2003). Il s’agit d’une période de croissance rapide,

associée a des métabolismes élevés (Sabatés et al, 2003). Les différents aspects du



13

développement et de I’ontogénie des larves de choquemort ne sont pas encore pleinement
définis. Afin de mieux comprendre les processus présents chez les larves, il importe de
comparer avec ceux qui existent chez les adultes, sur lesquels une vaste littérature de

synthése est disponible.

Processus physiologiques d’osmorégulation chez 1’adulte et ontogénie

Les poissons téléostéens, dont le choquemort fait partie, ont développé une stratégie
d’osmorégulation ou ils maintiennent une osmolalité interne constante (approximativement
280- 360 mOsm/kg), peu importe la salinité¢ du milieu externe (Singer et al., 1998; Katoh et
al., 2001; McCormick, 2001; Varsamos et al., 2005). Une salinité¢ de 10-12 PSU est donc
isosmotique pour eux (Varsamos et al., 2005). En milieu hyperosmotique, ils perdent de
’eau par diffusion passive au niveau des branchies (McCormick, 2001; Varsamos et al.,
2005). Pour compenser ces pertes, ils boivent de I’eau salée (Singer et al., 1998; Loretz,
2001; McCormick, 2001; Varsamos et al., 2005). Ils éliminent les sels ainsi consommés par
un transport actif des ions par les branchies (Singer et al., 1998; McCormick, 2001;
Varsamos et al., 2005). Ils réduisent aussi le taux de sécrétion d’urine pour minimiser les
pertes d’eau (Loretz, 2001; McCormick, 2001; Varsamos et al., 2005). A I’inverse, en
milieu hypoosmotique, ils gagnent de 1’eau par diffusion passive au niveau des branchies
(Varsamos et al., 2005). L’eau est ensuite €liminée par [’urine avec des sels (Loretz, 2001;
Varsamos ef al., 2005). Les sels perdus sont récupérés par un transport actif des ions par les
branchies (Varsamos et al., 2005). Sur les branchies, les ionocytes, aussi appelés cellules

riches en mitochondries, sont responsables du transport actif des ions (Varsamos et al.,
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2005). Les processus d’osmorégulation sont donc assumés chez I’adulte par les branchies,
par I’intermédiaire des ionocytes, ainsi que par le systeme digestif et urinaire (McCormick,

2001; Varsamos et al., 2005).

Les larves de choquemort peuvent osmoréguler, méme si les branchies, le premier
site de régulation ionique chez les juvéniles et les adultes, sont absentes ou sous-
développées (Tay et Garside, 1978; Katoh et al., 2000; Kaneko et Katoh, 2004; Varsamos
et al., 2005). Les branchies ne deviennent pleinement fonctionnelles que 4 jours apres
I’éclosion chez les larves de choquemort maintenues a 20°C en eau salée (Katoh et al.,
2000). Avant la formation des branchies, les ionocytes sont situés sur le tégument (Katoh et
al., 2000; Varsamos et al., 2005). La peau, constituée a ce stade d’une mince couche de
deux cellules, assure aussi les fonctions de respiration et d’excrétion prises en charge plus
tard par les branchies (Varsamos et al., 2005). L’ontogénie du systéme urinaire est encore
tres mal connue chez les jeunes stades de vie des poissons téléostéens et n’a pas encore été
étudiée chez le choquemort. Au stade alevin, le rein est fonctionnel comme le démontre une
étude sur le systéme urinaire au plus jeune stade de développement du choquemort (Tay et
Garside, 1978). Chez le loup de mer (Dicentrarchus labrax) une espece euryhaline, il a été
démontré que le moment ou le systéme urinaire devenait fonctionnel coincidait avec
I’ouverture de la bouche (Nebel ef al., 2005). Etant donné le lien physiologique étroit entre
I’ouverture de la bouche, le début de la consommation d’eau et le besoin d’un systeme
urinaire fonctionnel, les auteurs de cette étude suggéraient qu’il s’agissait d’un schéma

évolutif généralisé (Nebel et al., 2005). Avant I’ouverture de la bouche, les jeunes stades de
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Fundulus sp. peuvent déja consommer de |’eau, qui entre dans le pharynx par
I'intermédiaire des chambres branchiales (Guggino, 1980). L’ouverture de la bouche
survient quant a elle au stade 34 selon la classification d’Armstrong et de Child, c’est-a-
dire, peu avant I’éclosion chez le choquemort (Armstrong et Child, 1965; Abraham, 1985).
Il est donc fort probable que le systéme urinaire des larves de choquemort soit déja
fonctionnel au moment de ’éclosion. A ’éclosion, les larves peuvent donc osmoréguler
selon des mécanismes semblables a ceux des adultes et maintenir une osmolalité constante
dans des milieux externes fluctuants (Alderdice, 1988). Chez le tilapia, les larves se
montrent méme plus efficaces que les adultes pour contréler leur contenu en eau et en ions
(Lin et al., 2001). Au cours du développement, le pourcentage d’eau des larves de tilapia
augmente, peu importe la salinité dans laquelle elles se sont développées (Hwang et al.,
1994, 1995). Lorsqu’un contaminant altere le contenu en eau des larves de tilapia, une
inhibition du développement et des mortalités sont observées (Hwang et al., 1995). Le
controle du contenu en eau semble donc crucial pour le développement et la survie des
larves et I’observation de ce parametre devient fondamentale lors d’une étude portant sur

I’osmorégulation.

Controle endocrinien de I’osmorégulation chez 1’adulte et ontogénie

Les processus physiologiques d’osmorégulation, qui varient selon la salinité, sont
soumis au contrdle neuroendocrinien chez les poissons téléostéens (McCormick, 2001). Le
cortisol joue un rdle important dans I’adaptation a la salinité (McCormick, 2001). Il est a la

fois impliqué dans 1’adaptation a un milieu hypoosmotique, isosmotique et hyperosmotique
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pour les poissons téléostéens (Fortner et Pickford, 1982; Parwez et Goswami, 1985;
Mancera et al., 1994; Mancera et McCormick, 1999; Eckert et al., 2001; McCormick,
2001; Scott et al., 2005). La prolactine et ’axe fonctionnel hormone de croissance/facteur
de croissance 1 analogue a l’insuline (axe GH/IGF-1) ont une action antagoniste sur
|’adaptation a la salinité (McCormick, 2001). IIs agiraient en synergie avec le cortisol pour
promouvoir I’homéostasie ionique en milieu hypoosmotique et isosmotique (prolactine) ou
en milieu hyperosmotique (axe GH/IGF-1) (McCormick, 2001). L’activité relative de I’axe
GH/IGF-1 et de la prolactine déterminerait la direction de 1’action du cortisol (McCormick,
2001). En milieu hyperosmotique, ou ’axe GH/IGF-1 est plus actif, le cortisol favoriserait
I’exportation active des ions (McCormick, 2001). En milieu hypoosmotique, ou la
prolactine est plus active, le cortisol favoriserait I’importation active des ions (McCormick,
2001). Le cortisol joue également un rdle dans la réponse physiologique non spécifique au
stress (McCormick, 2001). Parmi les parameétres physiologiques susceptibles de nous
indiquer un effet de la salinité sur la toxicité sous-létale de 1’atrazine, le cortisol est donc un
bon choix, car il intégre a la fois la réponse a la salinité ainsi qu’au stress pouvant étre
causé par I’atrazine. Chez le choquemort adulte, une concentration maximale de cortisol a
été observée 24 heures apres transfert en eau salée d’individus préalablement adaptés a
I’eau douce (Marshall ef al., 1999). La premicre journée d’adaptation a la salinité est donc

cruciale pour observer la réponse du cortisol chez le choquemort.

Le profil du cortisol, de la fécondation de 1’ceuf jusqu’aux stades larvaires, semble

suivre une tendance générale chez les espéces étudiées jusqu’a présent (Deane et Woo,
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2003). Le cortisol, d’une origine probablement maternelle, est présent dans les ceufs avant
méme la fécondation; il diminue rapidement au cours de I’embryogenese et n’affecte pas le
développement subséquent (Stratholt et al., 1997; Stouthart et al., 1998; Hwang et al.,
1992; Deane et Woo, 2003). Le cortisol augmente ensuite autour de 1’éclosion, apres le
début de la synthése endogene, et continue a augmenter tout au long du développement
(Stouthart et al., 1998). Le début de la synthése de cortisol par les stades embryo-larvaires
ne se produit pas au méme moment chez toutes les espéces. La synthése de cortisol
commence chez la carpe avant ’éclosion (Stouthart e al., 1998). Chez les autres espéces
ou le cortisol a €t¢ mesuré au cours du développement, la synthése n’a ét¢ démontrée
qu’apres 1’éclosion : chez le tilapia et la truite arc-en-ciel, apres 1 journée; chez le chanos
(Chanos chanos), apres 3 jours; chez le loup de mer tropical (Lates calcarifer), apres
4 jours; chez Acanthopagrus latus, aprés 5 jours; chez la perchaude (Perca flavescens),
entre 5 et 8 jours; chez la plie japonaise (Paralichthys olivaceus) seulement aprés 15 jours
(De Jesus et al, 1991; Hwang et al, 1992; Hwang et Wu, 1993; Barry et al., 1995;
Sampath-Kumar et al., 1995; Jentoft et al., 2002). Le cortisol n’a encore jamais €t€¢ mesuré
chez les jeunes stades du choquemort. La présence de cortisol chez les jeunes stades de
poisson et l’augmentation rapide au cours du développement suggérent toutefois son
implication dans les processus d’osmorégulation et de métabolisme, comme chez 1’adulte

(Varsamos et al., 2005).
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Effet de la salinité chez les larves de choquemort

Bien que les larves de choquemort puissent survivre dans des salinités variant entre
0.39 et 100 PSU, I’adaptation a des salinités différentes de leur milieu interne n’est pas
nécessairement sans conséquence pour elles (Joseph et Saksena, 1966; Swanson, 1996;
Imsland et al., 2001; Opstad, 2003; Moustakas et al., 2004; Wuenschel et al., 2004). Ainsi,
la longueur des larves exposées a une augmentation progressive de la salinité de 32 PSU
jusqu’a leur salinité 1étale (entre 102 et 134 PSU) diminuait par rapport aux larves exposées
a salinité 26 PSU (Joseph et Saksena, 1966). De méme, la longueur d’alevins exposés a des
salinités variant de 0.5 a 60 PSU était maximale a 20 PSU et minimale a 0.5 PSU (Tay et
Garside, 1978). Des différences intraspécifiques dans la tolérance a la salinité existent
toutefois (Scoft et al., 2004 a). Le temps d’adaptation a la salinité peut aussi influencer la
réponse & la salinité et le seuil de réponse varie en fonction du parametre étudié.
L’osmorégulation est un processus qui nécessite de 1’énergie pour le transport actif des
ions, énergie qui ne peut plus étre allouée a d’autres processus physiologiques (Imsland et
al., 2001; Sampaio et Bianchini, 2002; Moustakas et al., 2004). La salinité peut ainsi
affecter différents aspects du développement des larves, comme la croissance et 1’efficacité
d’utilisation du sac vitellin, que ce soit par le colit métabolique imposé par
I’osmorégulation ou par la modification d’autres processus physiologiques ou hormonaux
(Swanson, 1996; Moustakas et al., 2004; Wuenschel et al., 2004).

Composition biochimique et indices de condition des larves

Avant le début de 1’alimentation, les stades embryo-larvaires des poissons dépendent

enticrement des réserves nutritionnelles déposées dans I’ceuf par la femelle lors de
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I’oogenese, réserves composées essentiellement de protéines, d’acides aminés libres et de
lipides (Rainuzzo et al., 1997; Rennestad et al, 1999).‘ Les ceufs matures de poissons
comprennent entre 13 et 85 % de la masse séche de protéines et entre 3 et 55 % de la masse
séche de lipides (Vuorela et al., 1979; Love, 1980; Kaitaranta et Ackman, 1981; Eldridge ef
al., 1983; Chu Fu-Lin et Ozkizilcik, 1995). A notre connaissance, la composition lipidique
et protéique des ceufs et des jeunes stades du choquemort n’a pas €été étudiée. Les niveaux
de protéines et de lipides varient énormément selon les espéces et selon les investissements
maternels. Au cours du développement, les concentrations varient également en fonction

des réserves utilisées et des tissus synthétisés.

Pour les ceufs avec des globules d’huile, comme ceux du choquemort, environ 50 %
de I’énergie provient du catabolisme des acides aminés et 50 %, du catabolisme des lipides
(Rainuzzo et al., 1997; Ronnestad et al., 1999). Les protéines contenues dans les réserves
vitellines sont hydrolysées en acides aminés libres (Gunasekera et de Silva, 2000). Ceux-ci
sont utilisés au cours du développement embryonnaire et disparaissent presque
completement avant 1’éclosion (Gatesoupe, 1986; Ronnestad et al, 1992, 1994, 199§,
1999; Garcia Gallego et al., 1993; Finn et al., 1996; Seoka et al., 1997; Sivaloganathan et
al., 1998). Les lipides sont ensuite utilisés et deviennent la source principale du
métabolisme au cours du développement larvaire, jusqu’a la résorption complete du sac
vitellin (Rennestad et al., 1999). Les réserves nutritionnelles contenues dans les ceufs sont
utilisées par les stades embryo-larvaires comme source d’énergie et pour la synthése de

tissus pendant la croissance (Chu Fu-Lin et Ozkizileik, 1995; Ronnestad et al., 1999).
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Deux types de croissance peuvent étre distingués chez le poisson : la croissance en
longueur et la croissance en masse (Couture et al., 1998). La croissance en longueur
implique 1’élongation des os, des muscles et de différents tissus (Bureau et al., 2000). La
déposition de protéines, de lipides, de polysaccharides et d’acides nucléiques qui survient
lors de la crotssance en longueur augmente simultanément la masse corporelle (Couture et
al., 1998). La croissance en masse, en plus d’étre associée a la croissance en longueur, peut
provenir d’une expansion axiale des muscles et des différents organes ou d’une
accumulation d’énergie sous forme de lipides (Couture et al., 1998; Bureau et al., 2000). La
croissance des larves est essentiellement due a une déposition de protéines; ce n’est que
plus tard au cours du développement qu’elles accumuleront des réserves d’énergie sous
forme de lipides (Houlihan et al., 1995; Couture et al., 1998; Carter et Houlihan, 2001). La
déposition d’un gramme de protéines s’accompagne d’une accrétion de 3 a 6 grammes
d’eau; le contenu en eau des larves augmente donc au cours du développement (Cho et

Kaushik, 1990; Hwang et al., 1995; Bureau et al., 2000; Bascinar et al., 2003).

Plusieurs indices peuvent étre retenus comme mesures de la condition physiologique
et nutritionnelle des larves. La longueur des larves est un indice de la croissance en
longueur, tandis que la relation masse-longueur refléte la croissance axiale. Entre I’éclosion
et la résorption complete du sac vitellin, qui survient autour de 5.5 jours apres 1’éclosion a
20°C, le contenu en lipide indique donc principalement les réserves vitellines tandis que le
contenu en protéines refléte principalement les tissus synthétisés par les larves (Abraham,

1985).
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Objectif

L’objectif de cette recherche est d’étudier les effets de la salinité sur la toxicité sous-
létale de I’atrazine chez les larves de choquemort. Pour ce faire, les larves de choquemort
sont exposées a quatre concentrations d’atrazine (0, 5, 50 et 500 ug/L) dans trois conditions
de salinité (3, 15 et 35 PSU). La longueur des larves, la masse séche et les contenus en eau,
en protéines, en lipides et en cortisol ont été retenus dans cette étude comme indicateurs
d’effets sous-létaux. Il s’agit des premieres mesures de cortisol corporel total, ainsi que du
contenu protéique et lipidique des larves de choquemort. Cette étude examine d’abord les
effets de la salinité sur ces différents parametres mesurés. Elle évalue ensuite la toxicité
sous-létale de D’atrazine a salinité isosmotique, considérée comme optimale pour le
développement. Elle examine finalement I’effet d’une salinit¢ hyperosmotique et
hypoosmotique sur la toxicité sous-l1étale de I’atrazine afin de déterminer I’interaction de la
salinit¢ avec la toxicité. Les informations générées au cours de cette étude seront
nécessaires pour évaluer les risques environnementaux associés a la présence d’atrazine en
milieux cotiers et estuariens ainsi que pour déterminer si les tests de toxicité en milieu
optimal de salinité sont suffisants pour évaluer les risques de toxicité en milieu estuarien ou

cotier. Ce mémoire est présenté sous forme d’article.
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Effects of salinity on sublethal toxicity of atrazine to mummichog

(Fundulus heteroclitus) larvae

ABSTRACT

In marine and estuarine coastal marshes, early life stages of fish may be exposed
simultaneously to extreme salinities and to toxic concentrations of atrazine, a widely used
herbicide. To assess the effects of salinity on the toxicity of atrazine, newly hatched
mummichogs (Fundulus heteroclitus) were exposed to four atrazine concentrations (0, 5,
50 and 500 pg/L) in three salinities (3, 15 and 35 PSU). After 96 h of exposure, whole-
body water content (adjusted for dry body mass) and dry body mass (adjusted for body
length) were measured as indicators of osmoregulatory function and larval condition
respectively. After 24 h of exposure, whole body concentrations of cortisol were measured
as an indicator of stress. Without atrazine, salinity only affected water content, which
slightly decreased at salinity 35 PSU. At 15 and 35 PSU, atrazine decreased water content
at > 5 pg/L whereas at 3 PSU it increased water content at 5 ug/L and not at higher
concentrations. Atrazine decreased larval condition at 3 PSU (> 50 pg/L) and 35 PSU
(500 pg/L) but not at 15 PSU. Cortisol content was only affected at 3 PSU with higher
cortisol concentration at 500 pg/L. compared to 50 and 5 pg/L. Effects of atrazine on
condition occurred at environmentally realistic concentration (50 pg/L) at hyposmotic
salinity only. Thus, the risk of toxic effects of atrazine in fish larvae in coastal and estuarine
environment may be underestimated if it is based on toxicity tests conducted at optimal

salinity.



23

INTRODUCTION

Atrazine (2-chloro-4-ethylamino-6-isopropyl-amino-s-triazine) is one of the most
widely used herbicides in North America for the control of weeds and grasses in com,
sorghum and sugarcane. Runoff from agricultural fields and atmospheric deposition are the
main sources of atrazine in aquatic ecosystems. The highest atrazine concentrations in
surface water generally occur in pulses following rain events after herbicide application,
with spikes lasting up to several days. In North America, atrazine concentrations up to
108 pg/L and 3 pg/L have been reported in rivers and precipitations respectively (USEPA,
2002). Estuaries and coastal marshes act as repositories for agricultural pesticides from
upland sources, and, consequently, are vulnerable to atrazine contamination (de Lorenzo et
al., 2001). Atrazine has been detected in estuarine and coastal waters at concentrations as
high as 62 pg/L. in Mid-Texas, USA and 212 pg/L in Louisiana, USA (Pennington et al.,

2001; USEPA, 2002).

Several recent laboratory studies have shown that environmentally realistic
concentrations of atrazine caused significant toxic effects to fish. For example, low
concentrations of atrazine (1 pg/L) altered olfactory-mediated endocrine function in male
Atlantic salmon (Salmo salar) (Moore and Lower, 2001). At 100 pg/L, atrazine altered
Na'K'ATPase activity in common carp (Cyprinus carpio) held in freshwater indicating
osmoregulatory disturbances (Hanke et al., 1983). Studies on the interaction of salinity with
atrazine toxicity in fish are scarce. Pre-exposure of Atlantic salmon smolts to atrazine at

> 1 ug/L in freshwater caused mortalities (14-43 %) after a sea water challenge with
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alteration of Na"K"ATPase activity at > 2 ug/L (Waring and Moore, 2004). The 96-h LC50
values were 16,200, 2,300 and 2,000 pg/L at salinities of 5, 15 and 25 PSU respectively for
larval sheepshead minnow (Cyprinodon variegatus) indicating that the acute lethal toxicity
of atrazine increased by eight fold with increasing salinity (Hall et al., 1994). Nevertheless,
to our knowledge, the impact of salinity on the sublethal toxicity of atrazine to marine fish

species has never been studied.

The euryhaline teleost fish Fundulus heteroclitus, or mummichog, has been used as
model species to investigate osmoregulatory and toxicological responses (Hall and
Anderson, 1995 and references therein; Marshall et al, 1999). Mummichog lives in
estuaries and coastal marshes and is broadly distributed along the eastern coast of North
America (Joseph and Saksena, 1966). The capacity to osmoregulate is necessary for this
species that repeatedely faces salinity variations, as they pass from tidal margin shallows,
where salinity is low (mimimum reported of 0.4 PSU) to deeper parts of the estuary during
ebb tides, where salinity is high (maximum reported of 35 PSU) (Griffith, 1974). The
isosmotic salinity for mummichog is 10-12 PSU (Varsamos et al., 2005). Compensatory
mechanisms (eg, drinking, urinating, active influx or outflux via ion channels), differing in
hyperosmotic and hyposmotic environments, maintain water and ion concentrations at a
constant level (Varsamos et al., 2005). Early developmental stages are considered the most
sensitive stages in the fish life cycle to the toxic effects of chemical contaminants

(Woltering, 1984). Given that atrazine is used as a pre-emergence herbicide in early spring,
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when mummichogs spawn, larvae could then be exposed to contaminated water (Joseph

and Saksena, 1966; Waring and Moore, 2004).

This study investigated the effects of salinity on sublethal atrazine toxicity for
mummichog larvae. This information was needed to assess the risk associated with the
presence of atrazine in coastal and estuarine fish spawning grounds. Larval body mass and
length, protein and lipids contents were measured to assess effects on growth and condition.
Water content was also assessed as an indicator of osmoregulatory function. In addition,
cortisol concentrations were determined. This steroid hormone is involved in adaptation to
hyposmotic, isosmotic and hyperosmotic salinities (McCormick, 2001). It is also involved
in stress response (McCormick, 2001). In vitro studies have shown that atrazine may affect

cortisol secretion in fish (Bisson and Hontela, 2002).

MATERIJALS AND METHODS

Water

Filtered (pore size of 0.2 pm) natural seawater (St. Lawrence River, Mont-Joli, QC,
Canada, salinities ranging from 20 to 25 PSU) was diluted with Millipore water to obtain
salinities 3 and 15 PSU. The test water with the highest salinity (35 PSU) was prepared by
diluting hypersaline brine with Millipore water. Hypersaline brine was collected in

remaining liquid of partially frozen filtered natural seawater at -10 to -20°C.
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Source of chemicals and preparation of stock solutions

Atrazine (100 % purity) and desethylatrazine (99.2 % purity) standard solutions used
for chemical analysis were supplied by AccuStandards Inc. (New Haven, CT, USA). All
gas chromatography grade solvents used for chemicals analyses were provided by EM
Science (Gibbstown, NJ, USA). The atrazine (99.9 % purity, lot LB16929) used in the
toxicity tests was provided by Supelco (Bellefonte, PA, USA). Acetone (99.9 % purity,

pesticide free) was obtained from EMD Chemicals Inc. (Gibbstown, NJ, USA).

Atrazine was first dissolved in acetone (0.1g atrazine/10 mL acetone). A volume of
100 pL of this solution was added to 1 L of filtered seawater of each salinity to achieve
three salinity-adjusted atrazine stock sol\utions of 1 mg/mL. Therefore, solvent
concentration in the exposure media could never exceed 100 pL/L according to
recommendations of the American Society for Testing and Materials (ASTM) (2004).
Stock solutions were made on the first day of the experiment and kept in the dark at 4°C

until the end of experiment, 3 days later.

Source of mummichog larvae

Mummichogs were captured at a reference site, Horton’s Creek, NB, Canada, and
brought alive to the Maurice Lamontagne Institute, Mont-Joli, QC, Canada where they

were kept in a 420-L living stream aquarium with flowing water (salinity of 26 PSU). To
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induce gonadal maturation, the water temperature was raised progressively from 10°C to
20°C, and a photoperiod of 14-h light: 10-h dark was maintained (Boyd and Simmonds,
1974; Couillard, 2002). The fish were fed ad libitum twice daily with pelleted cichlid food
(Nutrafin®, Rolf C. Hagen Inc., Montreal, QC, Canada) supplemented with dried shrimps.
Approximately 1-6 h after natural fertilization, eggs were collected on spawning substrates.
Eggs were incubated on wet filter paper in Petri dish at 22°C until hatching induced by

immersion in water of salinity 15 PSU on day 11.

Bioassays

A factorial design consisting of three salinities (3, 15 and 35 PSU) and four nominal
concentrations of atrazine (0, 5, 50 and 500 pg/L) crossed for a total of twelve treatments.
Salinities were chosen to represent a near isosmotic salinity (15 PSU) and two salinities
(3 and 35 PSU) representing the extreme range to which mummichog are faced in field
conditions (Griffith, 1974; Varsamos et al., 2005). A preliminary range-finding experiment,
including an acetone control, at salinity 15 PSU was used to determine the test
concentrations. This preliminary experiment confirmed that the concentrations of acetone
used in our toxicity tests did not affect length, mass or length-mass relationships of

mummichog larvae (Fortin et al., unpublished data).
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Various volumes of salinity-adjusted atrazine stock solutions were added to filtered
and aerated water (>95 % dissolved oxygen) of each salinity to achieve the desired
concentrations. Larvae were exposed in 250-mL glass Mason jars containing 210 mL of
test solution. Newly hatched larvae were randomly assigned to each jar. Larvae were
incubated at 20°C under fluorescent light on a 12:12 light: dark cycle and were not fed
during the experiment. Incubation lasted 24 h (3 replicates, n=7) for cortisol
measurements since plasma-cortisol levels peaked 24 h after salinity transfer in adult
mummichogs (Marshall et al., 1999). Incubation lasted 96 h (4 replicates, n=10) for
assessment of larval condition and water content. It was not necessary to feed the larvae
since they rely on their yolk sac in the first 4 days after hatching. Seven larvae were put in
the jars sampled for cortisol analysis whereas 10 larvae were put in the other jars.
Dissolved oxygen was measured at the beginning of each 24-h exposure period.
Temperature, salinity and pH were measured at the beginning and end of each 24-h

exposure period.

24-h exposure period: cortisol

At the end of the 24-h exposure period, 840 uL of an anaesthetizing solution of clove
oil: ethanol 1:10 was added directly to the jars to obtain a final concentration éf 40 mg/L
clove oil (Sigma, Oakville, ON, Canada, 98 % purity) in the exposure media. Clove oil was
used since it was found to prevent the cortisol stress response associated with handling in

fish (Small, 2003). After 3 min immersion in clove oil, larvae were frozen immediately in
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liquid nitrogen and stored to —80°C until cortisol analysis. In order to minimize stress, these

larvae were not measured.

Frozen larvae were pooled in groups of two or three larvae (two groups of two and
one group of three larvae by replicate), then weighed to the nearest 0.1 mg. They were
homogenized in ED1 buffer (R&D Systems, Minneapolis, MN, USA) in proportion of
150 ul/larva with a polypropylene pellet pestle (Sigma-Aldrich, Oakville, ON, Canada).
Steroid displacement reagent (R&D Systems) was added to the homogenates in proportion
1:100 (v/v). Homogenates were centrifuged twice at 4°C (12 500 g, 30 min, and then
10 min) and supernatants kept on ice. Cortisol concentrations were quantified using a
commercially available enzyme-linked immunosorbent assay (ELISA) kit (R&D Systems)
in which cortisol present in samples competes with a fixed amount of alkaline phosphatase-
labeled cortisol for sites on a mouse monoclonal antibody. This complex binds a goat anti-
mouse polyclonal antibody coated onto the microplate. The ELISA plates were read at
405 nm using a Multiskan® Ascent (Titertek, Huntsville, AL, USA) and readings at
570 nm were subtracted to correct for optical imperfection in the plate. Samples were
analyzed in duplicates. Coefficients of variation between duplicates were 3.5 £ 3.1 %. The
ELISA kit was validated for measuring mummichog cortisol in whole larval homogenates
by verifying that serial dilutions of these samples inhibited the binding of alkaline
phosphatase-labeled cortisol in the same way than cortisol standards (R&D Systems). The
slopes of the relationship between percentage of binding (B/By) and concentration of

standard or dilution factor did not differ between cortisol standard and serial dilutions of
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larval homogenates (P > 0.05). Parallel slopes indicated no apparent interference of larval

homogenates components on antibody/cortisol binding parameters.

96-h exposure period: larval condition and water content

For determination of treatment effects on larval condition and water content, a 96-h
static test was conducted with daily renewal of the solutions. At the end of exposure, larvae
were anaesthetized in carbonated water (560 ppm HCOs, 1000 ppm mineral salts; Saint-
Justin Co. Maskinonge, QC, Canada) instead of clove oil which could possibly interfere
with lipid determination. Total body length was measured to the nearest 0.1 mm with a
binocular microscope equipped with an ocular micrometer. To determine wet mass, larvae
were blotted dry, weighed to the nearest 0.1 mg on an analytical balance, then immediately
frozen individually in liquid nitrogen and stored to -80°C. Larvae were lyophilized until
constant mass was attained. Larvae were kept in a dessicator until dry mass were
determined to the nearest 1 pg. Wet and dry masses were used to calculate water content
(wet body mass - dry body mass) and percentages of water (water content/wet body mass X
100). Lyophilized larvae were individually homogenized with a polypropylene pellet pestle
in 150 uL of sodium phosphate buffer (0.2 M, pH 7.0). Two aliquotes (75 ul each) were

used for protein and lipid analysis respectively.
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Lipids were extracted following the Bligh and Dyer method (Bligh and Dyer, 1959).
Extractable lipids were measured using the sulpho-phospho-vanillin method described by
Izard and Limberger (2003). Briefly, this method consists of oxidizing cellular lipids to
small fragments after chemical digestion with hot concentrated sulfuric acid. After the
addition of a solution of vanillin and phosphoric acid, a red complex is formed. Lipid
concentration in larval homogenates was determined using olive oil as a standard. Samples
were analyzed in triplicates at 530 nm with a Multiskan® ascent spectrophometer.
Coefficients of variation among triplicates were 3.2+ 6.4 %. Lipid content (lipid
concentration X volume of homogenate) and percentages of lipid (lipid content / dry body

mass X 100) were calculated.

After centrifugation (10 000 g, 10 min at 4°C) supernatants were analysed for soluble
protein content with Bradford reagent. Protein concentration in larval homogenates was
determined using bovine serum albumin (BIO-RAD Laboratories, Hercules, CA, USA) as a
standard. Samples were analyzed in triplicates at 595 nm using a Multiskan® ascent
spectrophotometer. Coefficients of variation among triplicates were 6.6 = 5.0 %. Protein
content (protein concentration X volume of homogenate) and percentages of protein

(protein content/dry body mass X 100) were calculated.
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Chemical analyses

Aqueous samples for atrazine and desethylatrazine analyses were collected from
selected conditions: controls on day O for each test salinity; all atrazine concentrations (0, 5,
50 and 500 pg/L) at the beginning (t-0) and end (t-24) of each 24-h exposure period in
intermediate salinity (15 PSU); high (500 pg/L) and low (5 pg/L) concentrations at t-0 and
t-24 on the last day at salinity 3 PSU and 35 PSU. A replicate was prepared specifically for
chemical analyses at the beginning (t-0) of each 24-h exposure period. Chemical analyses at
the end (t-24) of each 24-h exposure period of the 96-h assay were performed on pooled
water samples of all 4 replicates. Various volumes of exposure solutions were collected,
depending on the expected atrazine concentration, and transferred into a clean glass
container with 10 ng of the labeled surrogate compound >C;; PCB-101 and internal
standard to compensate for variability of the extraction. Extraction was performed 3 times
with a volume of dichloromethane corresponding to approximately 25 % of the collected

solution. Combined extracts were then reduced to about 50 pl.

Analysis was conducted on a gas chromatograph (GC) equipped with a DB-5MS
capillary column (30 m X 0.25 mm i.d. X 0.25 pm film thickness, J&W Scientific, Folson,
CA, USA) coupled to a Varian Saturn 2000 ion trap mass spectrometer (MS) by a transfer
line kept at 300°C. The injector was operated in splitless mode. Helium was used as the
carrier gas (flow rate, 1.0 ml/min). The ionization was performed by electron impact at

70 eV and the ion trap was operated in MS-MS mode. GC-MS analysis was performed by
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using the following conditions: injector temperature 90°C-310°C (90°C for 0.3 min;
200°C/min to 310°C, held for 44 min), oven temperature 90°C-300°C (90°C for 1.2 min;
30°C/min to 150°C; 1.5°C/min to 190°C, held for 1 min; 8°C/ min to 260°C; 30°C/ min to

300°C held for 3 min) and ion trap temperature 250°C.

Atrazine and desethylatrazine concentrations were calculated on the basis of their
response relative to the one of °C; PCB-101 in the same sample. Relative response factor
was determined on the basis of a four point calibration curve for atrazine and
desethylatrazine, while ”Clz PCB-101 and internal standard were kept at constant
concentration (100 pg/uL). Atrazine and desethylatrazine concentrations were corrected for
recovery. Limit of quantification was 0.003 ng/L for both atrazine and desethylatrazine.

Analytical precision was 6 %.

Statistical analyses

The effects of salinity and exposure to different concentrations of atrazine on the
whole body cortisol concentrations were first assessed by two-ways ANOVA with
interaction. Since interaction was detected between salinity and atrazine concentration
(p=0.0330), a single classification ANOVA was conducted among treatments (the 12
different combinations of salinities and atrazine concentrations). Following significant

ANOVA, a Tukey’s multiple comparison test was applied. Data met with the requirement
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for normality and homogeneity. Non-normality for length, dry mass, percentages of water,
protein and lipid could not be resolved by appropriate data transformations. It resulted in
non-parametric analysis of treatments effects by Kruskal-Wallis. Following significant
Kruskal-Walis, a Student-Newman-Keuls (SNK) multiple comparison test was applied on

rank data.

Linear relationships between water content and dry mass, between dry mass and body
length, and between protein or lipid content and dry mass were examined by least-squares
regression. Shapiro-Wilk’s test was used to determine if residuals were normally
distributed. After confirmation of the homogeneity of slopes, analysis of covariance
(ANCOVA) was used to compare the intercepts of these relationships among treatments.
Dry mass-adjusted water content, length-adjusted dry body mass and dry mass-adjusted
protein content were calculated for each treatment. Statistical analyses were performed with
SAS software (SAS Institute, Cary, NC, USA). All differences were tested at a probability

(o) of 0.05.

RESULTS

Water quality parameters and chemical analysis

Characteristics of the test water at t-0 and t-24 are presented on Table 1. Dissolved

oxygen remained > 95 % of saturation throughout the experiment. Water quality conditions
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were similar among treatments and remained within acceptable limits for mummichog

larvae throughout the duration of the test (Trinkaus, 1967).

Table 1. Characteristics of the test water at t-0 and t-24. Values are mean * standard
deviation.

t=0 t=24
Salinity pH Temperature Salinity pH Temperature
(PSU) ¢ O (PSU) O
31+£0.1  8.0+0.2 21.6+0.6 3101 7.7+02 20.6+0.2
15.1+0.1 7.8+0.1 21.6+0.5 151+£0.1 7602 206+0.2
35101 79+£0.1 21.6%0.5 35002 7.8+0.1 20.6+0.1

Measured atrazine concentrations at t-0 (Table 2) were within 85-105 % of the
nominal concentrations. At salinities 3 and 35 PSU, the measured aqueous concentration of
atrazine was within the range observed for the corresponding treatments at salinity 15 PSU.
Larvae were exposed to nearly constant atrazine concentrations over the bioassay period.
Variations of atrazine concentration within each 24-h period were of the same amplitude
than the day to day variation at t-0. In blanks at the three salinities, atrazine was detected
only in trace amounts (< 0.02 pg/L). Desethylatrazine was generally not detected, except in
trace amounts (0.004 and 0.013 pg/L) at the highest atrazine concentration at salinity 3 and

35 PSU respectively on the first day of exposure.

24-h exposure period

No larvae died during this part of experiment. Cortisol concentrations in whole larvae

presented a high degree of variability (CV =43 % for salinity 15 PSU and 0 pg/L atrazine)



36

(Fig. 1). This variability cannot be reduced by expressing cortisol level per whole larvae

rather than per mg of larvae. Salinity did not significantly affect cortisol concentrations in

larvae that were not exposed to atrazine. No treatment differed significantly from the

control (salinity 15 PSU without atrazine). However, the highest concentration of atrazine

at salinity 3 PSU elicited a significant rise in cortisol compared to concentrations 5 and

50 pg/L at salinity 3 and 35 PSU and to concentration 5 pg/L at salinity 15 PSU.

Table 2. Nominal and measured atrazine concentrations in exposure solutions at the
beginning (t = 0) and end (t = 24) of 24-h exposure periods. Values for salinity 15 PSU
represent mean (range) of concentrations measured (n = 4); for other salinities, n = 1.

Salinity Nominal Measured concentrations
concentrations
(PSU) (ne/L) (ng/L)
t=0 t=24
3 0 <0.003 —
5 4.50 5.49
500 492 49]
15 0 < 0.004 (< 0.003- < 0.003 (< 0.003)
5 0.005) 4.25 (2.90-4.81)
50 4.67 (4.38-5.12) 47.2 (45.1-50.1)
500 45.2 (43.0-47.7) 456 (368-524)
490 (456-579)
35 0 0.018 —
5 4.74 3.90
500 476 447

— = Not measured

96-h exposure period

No larvae died during this part of experiment. Salinity or atrazine had no effect on

body length, dry mass, percentages of protein or lipid (Table 3). Percentages of water in the
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whole-larvae varied among treatments. Salinity had no effect on water percentages in
larvae not exposed to atrazine. Atrazine effects on water percentages varied among
salinities. Lowest percentages of water were observed in larvae exposed to 5-500 pg/L
atrazine at salinity 15 PSU or at 500 pg/L atrazine at salinity 35 PSU. Highest percentages
of water were observed in larvae exposed to 5 pug/L at salinity 3 PSU. Percentages of water,
protein and lipid are presented for purpose of comparison with similar values in the
literature. However, the use of ratios or percentages to remove the size effect is not

recommended and ANCOVA is a more appropriate approach (Garcia-Berthou, 2001).
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Figure 1. Effects of treatment on whole-body cortisol concentrations in mummichog larvae
after a 24-h exposure period. Values are means with standard deviations (n =9 : 6 pools of
2 larvae and 3 pools of 3 larvae). Different letters indicate statistically different values
(single factor ANOV A among treatments, p < 0.05).



Table 3. Effects of treatment on body length, dry mass, percentages of water, protein and lipid of larvae after a 96 —h exposure
period. Median values (n = 40 larvae by treatments) are presented with first and third quartile (Q1-Q3). Different letters indicate
statistically different values (Kruskal-Wallis among treatments, p < 0.05).

Salinity Nominal Length Dry mass Percentage of Percentage of Percentage of
atrazine water protein lipid
concentration

(PSU) (pg/L) (mm) (L) (% wet mass) (% dry mass) (% dry mass)
3 0 7.0 (6.8-7.2) 348 (329-392) 82.7 (81.9-83.1) abc 30.0 (25.9-33.0) 6.9 (6.0-8.5)
3 5 7.0 (6.9-7.1) 355 (333-379) 84.0(82.2-85.4)a 30.1 (27.2-33.8) 6.7 (6.1-7.9)
3 50 7.0 (6.9-7.1) 355 (332-376) 82.3(81.7-83.2) bc 31.1(29.3-33.1) 6.6 (5.2-7.9)
3 500 7.0 (6.8-7.1) 339 (319-372) 82.9(82.3-83.6) ab 30.7 (28.2-33.6) 6.3(5.5-7.9)
15 0 7.0 (6.9-7.1) 362 (336-387) 82.7 (81.9-83.4) abc 30.1 (28.3-32.0) 6.8 (5.2-8.4)
15 5 7.0 (6.8-7.1) 360 (346-381) 81.9 (81.4-82.2) de 31.3(29.0-32.4) 6.7 (5.7-8.8)
15 50 7.0 (6.9-7.2) 372 (345-403) 81.7 (81.2-82.2)e 30.3 (28.3-32.6) 7.1 (6.4-7.9)
15 500 7.0(6.9-7.2) 355 (328-377) 81.9 (81.2-82.3) de 30.0 (26.7-32.4) 7.1 (6.0-8.5)
35 0 6.9 (6.8-7.1) 347 (327-386) 82.2(81.8-82.8) cd 28.7 (26.4-31.8) 6.8 (6.2-8.0)
35 5 6.9 (6.7-7.2) 345 (321-390) 82.1 (81.4-82.4) cde 29.0 (26.5-31.3) 6.1 (5.1-7.3)
35 50 7.1(6.8-7.2) 366 (335-384) 82.2 (81.4-82.6) cde 29.9 (26.2-32.3) 6.7 (5.6-8.4)
35 500 7.0(6.9-7.1) 355 (330-373) 81.7 (81.1-82.4) de 30.5 (26.7-33.4) 6.2 (5.5-7.7)

p=0.17 p=0.10 p < 0.0001 p=0.45 p=0.23

8¢
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Water content

Water content increased linearly with dry body mass for all treatments. Normality of
the residues was respected in all cases after removal of a few outliers (6 values on 473).
Removal or inclusion of outlier values had no impact on the results of the ANCOVA
analysis. Slopes of the linear regressions between water content and dry body mass were
similar among all treatments. Adjusted water contents are presented on figure 2 A.
Adjusted water content differed significantly among treatments (ANCOVA, p < 0.0001). In
larvae not exposed to atrazine, adjusted water content decreased slightly (3.9 %) at salinity
35 PSU compared to lower salinities. Within salinity 15 PSU, all atrazine concentrations
elicited a significant decrease (up to 7.6 %) of adjusted water content in exposed larvae
compared to control larvae. Adjusted water contents were reduced (up to 7.5 %) in larvae
exposed to atrazine at salinity 35 PSU compared to control larvae at 15 PSU. At salinity
3 PSU, adjusted water content significantly increased (4.6 %) in larvae exposed to 5 pug/L
compared to control larvae at 15 PSU and was not affected in larvae exposed to higher

concentrations.
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Figure 2. Effects of treatment on adjusted water content and condition (adjusted dry mass
and adjusted protein content) of mummichog larvae after a 96-h exposure period. Values
are adjusted means with calculated standard deviations (n=40 larvae by treatments).
Different letters indicate statistically different values (ANCOVA among treatments,
p <0.05). A) Water content adjusted to common dry mass. B) Dry mass adjusted to
common body length. C) Protein content adjusted to common body length.
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Larval condition

Analysis of covariance of dry body mass in function of body length was used to
assess the effect of treatment on larval condition. Dry body mass increased linearly with
body length for all treatments. Normality of the residues was respected in all cases. Slopes
of the linear regressions between dry mass and body length were similar among treatments.
Adjusted dry mass are presented on figure 2 B. Adjusted dry mass differed significantly
between treatments (ANCOVA, p = 0.0021). In larvae exposed without atrazine, adjusted
dry mass did not differ significantly among salinities, although they tended to be higher at
salinity 15 PSU. At salinity 15 PSU, atrazine had no significant effect on adjusted dry
mass. However, adjusted dry mass tended to be reduced at the highest atrazine
concentration. At salinity 35 PSU, the highest atrazine concentration elicited a significant
decrease in adjusted dry mass of 4.0 % compared to control larvae at salinity 15 PSU. At
salinity 3 PSU, atrazine induced a significant decrease of 3.4 % in adjusted dry mass at the
two highest concentrations compared to control larvae at 15 PSU. Thus, atrazine had no
significant effect on larval condition at salinity 15 PSU whereas it reduced larval condition

at salinity 3 PSU (at concentrations > 50 pug/L) and 35 PSU (at concentration 500 pg/L).

Protein content increased linearly with dry body mass for all treatments. Normality of
the residues was respected in all cases after removal of a few outliers (4 on 471). Removal
or inclusion of outlier values had no impact on the results of the ANCOVA analysis. Slopes

of the linear regressions were similar among treatments. Adjusted protein content are
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presented on figure 2 C. Treatment had no effect on adjusted protein content (ANCOVA,

p = 0.6298).

Lipid content was not linearly related to dry body mass or body length indicating no

justification to correct for size effect. Thus, ANCOVA analysis was not conducted.

DISCUSSION

Salinity effects on larvae exposed without atrazine

No larvae died at salinities 3, 15 or 35 PSU. This result is consistent with previous
studies reporting survival of mummichog larvae at salinities ranging from 0.39 to 100 PSU
(Joseph and Saksena, 1966). The slight decrease in adjusted water content at salinity
35PSU could originate from failure of osmoregulatory mechanisms to completely
counteract passive water loss at this high salinity after a 96-h exposure. Mummichog is
usually considered to tolerate well high salinities however population differences in salinity
tolerance have been reported (Griffith, 1974; Scott et al., 2004 a). Salinity tolerance may
also vary in function of the duration of acclimation and of the physiological parameters
examined (Marshall et al., 1999). Adjusted larval dry mass tended to be lower at salinity
3 PSU compared to larvae at salinity 15 PSU, although it was not statistically significant.
These results are in agreement with the observation that fry body length was shortest at

salinity 0.5 PSU and highest at salinity 20 PSU in mummichog incubated in salinities
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ranging from 0.5 to 60 PSU from fertilisation to fry stage (Tay and Garside, 1978). Thus,
these observations supported our assumption that near isosmotic salinity (15 PSU) was

optimal for mummichog larvae among the 3 salinities tested.

Atrazine effects at near isosmotic salinity

Salinity 15 PSU was near isosmotic, in fact slightly hyperosmotic, so larvae faced
passive dehydration. In absence of atrazine, larvae controlled their water content. Atrazine
induced an osmoregulatory imbalance with a significant but slight reduction (up to 7.6 % of
water mass) of adjusted water content at 5-500 pg/L. Similar concentrations affected
osmoregulation and gill Na'K*ATPase activity in Atlantic salmon smolts (Waring and
Moore, 2004). Exposure to atrazine may affect energy allocation and reduce the amount of
energy available for osmoregulation (Beeuf and Payan, 2001; Zhou et al, 2001).
Alternatively, atrazine could have affected water balance by direct toxicity on gills or
kidneys (Schwaiger et al., 1991; Alazemi et al., 1996) or by perturbation of hormones
involved in osmoregulation such as cortisol. No detectable effect on cortisol concentrations
was observed in mummichog larvae exposed during 24 h at salinity 15PSU at
concentration up to 500 pg/L. In contrast, atrazine affected blood cortisol levels in adult
carp exposed at 100 pg/L during 12 h and in Atlantic salmon smolts exposed at 6 pg/L
during 7 days (Hanke ef al., 1983; Waring and Moore, 2004). Thus, atrazine caused
osmoregulatory disturbance in mummichog larvae at salinity 15 PSU by a mechanism other

than altered cortisol concentrations. Further studies are needed to evaluate possible damage
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to gill or kidney structure and function. Atrazine had no effect on larval condition at

salinity 15 PSU.

Atrazine effects at hyperosmotic salinity

At salinity 35 PSU, adjusted water content was significantly but slightly decreased
(3.9 % reduction in water mass) in larvae not exposed to atrazine. It was further reduced in
larvae exposed to atrazine up to a 7.5 % reduction in water mass at 500 ug/L. Cortisol
concentrations were not altered. So, atrazine caused osmoregulatory disturbances in
mummichog larvae at salinity 35 PSU by a mechanism other than altered cortisol

concentrations.

At salinity 35 PSU contrarily to what was observed at salinity 15 PSU, atrazine
reduced larval condition at 500 pg/L. Percentages of lipid did not differ from control at
salinity 15 PSU. Yolk reserves represent a large proportion of the total lipids in fish larvae
hatched from eggs with oil globules and may vary among larvae in function of the maternal
investment (Rennestad ef al., 1999). Lipids were low at time of measurements, indicating
that yolk reserves were almost depleted, regardless of larval mass. Changes in adjusted dry
mass probably originated from differences in axial growth of muscle or developing organs,
as body length, adjusted protein content and lipid content were not affected (Couture et al.,

1998).
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Atrazine effects at hyposmotic salinity

At salinity 3 PSU, larvae faced water invasion by passive diffusion. In absence of
atrazine, larvae controlled their water content. Adjusted water content slightly increased at
5 ng/L indicating osmoregulation disturbances induced by atrazine. Water content was not
altered at higher atrazine concentrations while larval condition was reduced. The cause of
this abnormal concentration-response relationship is unknown but the amplitude of the
response observed at 5 pg/L. was small. Water content in fish larvae may vary in function of
reduction of growth and/or activation of mechanisms of tolerance to atrazine that may
occur at high concentrations but not at low concentrations (Couture et al., 1998; Bureau et

al., 2000).

Decreased larval condition was seen at concentration as low as 50 ug/L in salinity
3 PSU after a 96-h exposure period. The lowest atrazine concentration reported to affect
fish condition (expressed as mean wet weight and mean length) was 120 ug/L for the
freshwater brook trout (Salvelinus fontinalis) exposed from hatching to 306 days (Macek et
al., 1976). Atrazine sensitivity may vary according to species, to life stage and to
environmental conditions, with increased sensitivity in fish outside of their environment
tolerance zone (Woltering, 1984). Decrease in adjusted dry mass at > 50 pg/L, while body
length, lipid content and adjusted protein content were not affected, suggested retardation
in axial growth. Atrazine reduced growth rate after a 9 days exposure period in red drum

larvae (Sciaenops ocellatus) exposed 9 days at 80 pg/L at 27 PSU, but larval condition was
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not reported in this study (del Carmen Alvarez and Fuiman, 2005). Atrazine-exposed red
drum larvae were also hyperactive at concentration > 40 pg/L. Thus, hyperactivity and
increased energetic needs for activity could have contributed to decrease in larval growth

observed in our study but changes in behaviour were not assessed.

Significant increase in cortisol concentration after a 24-h exposure period at a
concentration of 500 pg/L compared to 5-50 pg/L at salinities 3 PSU but not compared to
controls suggested cortisol synthesis in mummichog larvae of this age. The onset of de
novo cortisol synthesis was never assessed in mummichog larvae, but cortisol synthesis
begins before hatch in carp and as late as two weeks after hatch in Japanese flounder
(Paralichthys olivaceus) (De Jesus et al., 1991; Stouthart et al., 1998). Elevated cortisol

also suggested that stress was more pronounced in this condition than in other treatments.

Possible effects of salinity on atrazine toxicity

Salinity may have altered atrazine toxicity by affecting its concentration in the
exposure media, its uptake by the larvae or the sensitivity of the larvae to atrazine toxicity.
Atrazine was in neutral form in pH encountered in this experiment since its pK, is 1.64 at
20°C. Influence of salinity on K,,, of neutral compounds is small to negligible (van Wezel,
1998). Measured atrazine concentrations for each nominal concentration were similar

among salinities. Chemical analyses showed no significant decrease of atrazine after 24-h
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exposure periods and did not reveal presence of desethylatrazine, a major degradation
product. Thus, salinity did not likely affect significantly dissolved concentration or

degradation rate.

No studies are available on the effect of salinity on atrazine uptake. However, salinity
does not consistently alter uptake of neutral contaminants (van Wezel, 1998). Modified
activity of ions channels for osmoregulation should not change uptake of neutral
contaminants, since they are mainly taken up by passive diffusion in membrane of skin and
gastro-intestinal tract (van Wezel, 1998). Water flux over the skin is by far higher than
water flux entering the gastro-intestinal tract, so altered drinking rate for osmoregulation
should not result in different uptake (van Wezel, 1998). However, further studies are
needed to evaluate the rate of uptake of atrazine in mummichog larvae exposed to different

salinities.

Thus, it is possible that the sensitivity of mummichog larvae to atrazine increases at
non-optimal salinity. Increased sensitivity may result from direct or indirect interaction
between processes involved in osmoregulation and atrazine toxicokinetic/dynamic.
Increasing energetic needs for atrazine detoxification in non-isosmotic salinity may alter
the allocation of resources for other energy demanding processes, like growth or
osmoregulation (van Wezel, 1998; Beeuf and Payan, 2001; Zhou et al., 2001). Increasing

energetic needs for activity, as observed in red drum larvae, after atrazine exposure could
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also affect energy allocation (del Carmen Alvarez and Fuiman, 2005). Adaptation to non-
optimal salinity could also modify atrazine elimination rate. Adrenocorticotropic hormone
(ACTH), which controls cortisol secretion in response to stress and salinity, decreased
glutathione S-transferase activities at the transcription level (Mankowitz et al., 1995; Stark
et al., 2001). These metabolic enzymes are involved in atrazine detoxification and could
possibly contribute to the observed interaction between salinity and atrazine toxicity

(Clarke et al., 1998). Further studies are needed to examine these hypotheses.

Ecological significance

No-observed-effect-concentration (NOEC) was not reached in this study. The lowest
atrazine concentration tested (5 ug/L), which slightly affected water content of mummichog
larvae at salinity 3 and 15 PSU, is frequently detected in North American waters (Solomon
et al., 1996). The ecological significance of the slight change in larval water content is not
known and should be assessed in longer term experiments. However, a reduction of 10 % in
larval water percentage was associated with inhibition of normal development and death in

tilapia (Oreochromis mossambicus) after cadmium exposure (Hwang et al., 1995).

A slight reduction (3.4 %) in larval condition was seen in larvae exposed to
hyposmotic salinity and higher concentration of atrazine, 50 ug/L. This concentration is

occasionally encountered in highly contaminated environment (Pennington et al., 2001,
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USEPA, 2002). Small changes in larval growth or condition can generate order of
magnitude or greater differences in annual recruitment (Houde, 1987, 1989). Although
larval length was not affected in our study, longer term exposition to atrazine may reduce

larval length (Macek ef al., 1976; del Carmen Alvarez and Fuiman, 2005).

CONCLUSION

Atrazine toxicity for mummichog larvae was affected by salinity. Atrazine effect on
condition was more pronounced in hyperosmotic or hyposmotic salinity compared to
isosmotic salinity. Most toxicity studies on atrazine toxicity for fish were performed in only
one condition of salinity, usually a salinity known as optimal for rearing of the tested
species. These studies could have underestimated environmental risks for estuarine and
marine fishes species which may be exposed to atrazine in non-optimal salinities. No-
observed-effect-concentration (NOEC) was not reached in this study. The lowest atrazine
concentration tested (5 ug/L), which is frequently detected in North American waters,
affected water content of mummichog larvae. Further work is needed to determine the
NOEC and to assess the effect of observed changes on subsequent growth and survival of
mummichog larvae. The experimental model developed in this study could be used to
evaluate the interaction between salinity and the large variety of toxic compounds

encountered in estuarine and coastal waters.
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DISCUSSION GENERALE

Effet de la salinité sur les larves de choquemort

En absence d’atrazine, les différentes salinités n’induisaient aucune mortalité chez les
larves aprés 4 jours d’exposition, ce qui n’est pas étonnant puisqu’il a été¢ démontré que les
larves de choquemort pouvaient survivre entre 0.39 et 100 PSU pendant une période plus
longue (Joseph et Saksena, 1966). La tolérance a la salinité peut cependant varier selon le
parameétre étudié et la durée d’acclimatation (Marshall et al., 1999; Daborm et al., 2001;
Scott et al., 2004 b). 1l importait donc de vérifier ’effet de la salinité sur chacun des

parameétres étudiés au terme de I’exposition.

En milieu hypoosmotique et presque isosmotique, ou les larves sont soumises par
osmose a une entrée et 4 une perte d’eau respectivement, le contenu en eau ¢€tait similaire;
les mécanismes d’osmorégulation parvenaient donc a le contréler. Une tendance a la
diminution de la masse seche ajustée a la plus faible salinité suggére cependant que la plus
faible salinité n’était pas idéale pour le développement des larves de choquemort. En milieu
hyperosmotique, par contre, ou les larves subissent une perte d’eau par diffusion passive, le
contenu en eau ajusté était [égérement diminué (réduction de 3.9 % de la masse d’eau). Les
mécanismes normaux d’osmorégulation ne parvenaient donc pas a compenser enti¢rement
les pertes d’eau, ce qui indique que les larves n’étaient pas pleinement adaptées au milieu
hyperosmotique aprés une exposition de 96 heures. Cette salinité n’était donc pas optimale

pour le développement des larves de choquemort. La salinité presque isosmotique semblait
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donc la plus adéquate des salinités testées pour les larves de choquemorts apres une

exposition de quatre jours.

Malgré leur excellente euryhalinité, les choquemorts semblent généralement mieux
adaptés aux milieux hyperosmotiques plutdt qu’aux milieux hypoosmotiques. Ainsi, leurs
néphrons ne possédent pas les tubules distaux responsables de la réabsorption rénale du Na*
et du Cl" (Edwards, 1933; Kaneko et Katoh, 2004). De plus, contrairement a la plupart des
poissons téléostéens, les choquemorts n’absorbent pas activement d’ions Cl” en milieu
hypoosmotique et maintiennent leur concentration en chlorure par un mécanisme encore
indéfini qui pourrait dépendre de I’ingestion de nourriture (Patrick et al,, 1997; Patrick et
Wood, 1999; Marshall, 2003). Leur meilleure adaptation aux milieux hyperosmotiques
plutét qu’aux milieux hypoosmotiques se reflétait au laboratoire par la préférence des
choquemorts pour une salinité de 20 PSU envers une salinité¢ de 8 PSU (Fritz et Garside,
1974). De plus, la longueur des larves exposées a des salinités variant de 0.5 a 60 PSU était
maximale a 20 PSU et minimale a 0.5 PSU (Tay et Garside, 1978). La tendance inverse
¢tait plutdt observée au cours de notre étude, puisque la salinité hyperosmotique était la
seule ou des différences significatives mais peu importantes du contenu en eau pouvaient
étre notées. La tolérance a la salinité peut varier selon plusieurs facteurs, comme la
température, la saison, le stade de développement ou la population étudiée (Pearse et

Gunter, 1957; Marshall et al., 1999; Daborn et al., 2001).
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Les choquemorts sont présents sur la cote est américaine, de Terre-Neuve jusqu’a la
Floride (Scott ef al., 2004 a; Scott et Schulte, 2005). Un gradient thermique existe le long
de cette cdte, et deux sous-espéces de choquemort peuvent étre distinguées, Fundulus
heteroclitus macrolepidus, vivant au sud dans les eaux chaudes et Fundulus heteroclitus
heteroclitus, vivant plus au nord dans les eaux plus froides (Scott et al., 2004 a; Scott et
Schulte, 2005). Ces deux sous-espeéces présentent des différences enzymatiques,
endocriniennes, métaboliques, morphologiques et comportementales (Powers et al., 1986,
1993, Pierce et Crawford, 1996; Podrabsky et al., 2000; DeKoning et al., 2004). Les
populations de Fundulus heteroclitus heteroclitus sont mieux adaptées aux milieux
hypoosmotiques que les populations de Fundulus heteroclitus macrolepidus (Scott et al.,
2004 a). En effet, leur taux de survie aprés un transfert d’un milieu saumatre (10 PSU) vers
I’eau douce est plus important que celui des populations du sud (Scott et al., 2004 a). Ils
sont aussi plus efficaces dans la régulation de leur concentration plasmatique d’ions Na' et
CI" (Scott et al., 2004 a). La disponibilité¢ passée des habitats peut avoir joué un role dans
les différences de tolérance a 1’eau douce entre ces populations (Scott et al., 2004 a). Ainsi,
apres le retrait du couvert de glace des dernieres glaciations, de nouveaux habitats d’eau
douce sont apparus, dans lesquels les choquemorts colonisant les habitats nordiques ne
rencontraient pas de compétition de la part des poissons indigénes (Powers et al., 1986).
Les adaptations physiologiques nécessaires a la colonisation d’un milieu d’eau douce par
une espece mieux adaptée aux milieux saumatre et marin sont encore mal connues (Scott et
al., 2004 a). Cependant, ’adaptation a un nouvel environnement cause parfois le

développement de caracteres inadaptés a I’ancien milieu. Par exemple, 1’adaptation a des
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environnements froids chez le choquemort réduit sa tolérance a des milieux plus chauds
(Powers et al., 1993). Egalement, un transfert peut se produire entre la capacité de s’adapter
a une salinité élevée et celle de s’adapter a une salinité faible, ce qui peut limiter le
potentiel d’euryhalinité de certains organismes (Lee et Bell, 1999; Lee et Petersen, 2002).
Les larves de choquemorts exposées au cours de notre étude provenaient d’une population
du nord, ce qui pourrait expliquer leur tolérance légerement meilleure au milieu
hypoosmotique plutét qu’au milieu hyperosmotique. Aucune différence n’a cependant été
observée entre les tolérances au milieu hyperosmotique d’adultes d’une population de
Fundulus heteroclitus heteroclitus et d’adultes d’une autre de Fundulus heteroclitus
macrolepidus, qui maintenaient toutes deux leur contenu ionique aprés transfert en milieu
hyperosmotique, méme si les réponses moléculaires a la base de I’adaptation au milieu
hyperosmotique différaient (Scott et Schulte, 2005). En plus des différences répertoriées
dans la tolérance a la salinité¢ entre ces deux sous-espéces, d’autres peuvent exister entre les
populations. En effet, les choquemorts ont de faibles taux de migration, et les tailles des
populations sont importantes, ce qui leur confére une possibilité d’adaptation locale a

I’environnement (Bigelow et Schroeder, 1953; Lotrich, 1975; Brown et Chapman, 1991).

Effets de ’atrazine a salinité presque isosmotique

La salinité 15 PSU était presque isosmotique, en fait Iégérement hyperosmotique,
donc les larves étaient soumises & une perte d’eau passive par diffusion, que les
mécanismes d’osmorégulation compensaient. En absence d’atrazine, les larves parvenaient

a réguler leur contenu en eau. En présence d’atrazine toutefois, cette capacité était
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compromise. L’atrazine induisait des problemes d’osmorégulation, observés par des
diminutions du contenu en eau ajusté allant jusqu’a une réduction de 7.6 % de la masse
d’eau a des concentrations d’atrazine de 5 a 500 pg/L. La plus faible concentration qui
induisait des problémes d’osmorégulation chez les larves de choquemort est dans la méme
gamme que celles qui affectaient 1’osmorégulation chez le saumon atlantique (Waring et
Moore, 2004). L’atrazine peut avoir affecté I’osmorégulation en agissant sur les organes
responsables de la régulation hydrominérale ou sur les mécanismes hormonaux du contrdle
des contenus en eau et en ions, comme le cortisol. Les effets de [’atrazine sur les organes
responsables de I’osmorégulation qui peuvent étre affectés par I’atrazine, comme les reins
et les branchies n’ont pas été examinés ici (Fischer-Scherl et al., 1991; Schwaiger et al.,
1991; Neskovic et al., 1993; Oulmi et al., 1995; Alazemi et al., 1996). Il est donc

impossible de dire s’ils ont contribué ou non aux problemes d’osmorégulation observés.

Les effets de 1’atrazine sur le contréle hormonal de la régulation hydrique et ionique
demeurent largement inexplorés. Le cortisol est impliqué a la fois dans I’osmorégulation et
dans la réponse au stress (McCormick, 2001; Waring et Moore, 2004; Varsamos et al.,
2005). L’atrazine peut affecter les concentrations de cortisol plasmatique chez le poisson
(Hanke et al., 1983; Gluth et Hanke, 1984, 1985; Waring et Moore, 2004). Ces effets
peuvent provenir d’une action indirecte de I’atrazine, qui causerait un stress, ou d’une
action directe de I’atrazine sur le contréle endocrinien de sécrétion du cortisol. L’atrazine
peut inhiber in vitro la sécrétion de cortisol en réponse a I’ACTH (Bisson et Hontela,

2002). L’atrazine ne causait cependant aucun effet significatif sur les concentrations de
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cortisol chez les larves de choquemort a salinité¢ 15 PSU. L’atrazine induisait donc des
problemes d’osmorégulation a salinité isosmotique par un mécanisme autre que 1’altération
des concentrations de cortisol. D’autres études sont nécessaires pour €valuer I’effet de
’atrazine sur la structure et la fonction des branchies et des reins. La condition des larves

n’était pas affectée par I’atrazine a salinité 15 PSU.

Effets de ’atrazine a salinité hyperosmotique

En milieu hyperosmotique, les larves subissaient une perte d’eau par diffusion
passive. Les mécanismes normaux d’osmorégulation ne parvenaient pas a compenser ces
pertes en absence d’atrazine, puisqu’une diminution du contenu en eau de 3.9 % était
observée. Le contenu en eau des larves diminuait encore plus chez les larves exposées a
I’atrazine, jusqu’a une diminution de 7.5 % de la masse d’eau a une concentration de
500 pg/L. L’atrazine causait donc des problémes d’osmorégulation chez les larves a salinité
hyperosmotique. Aucune différence significative dans les concentrations de cortisol n’était
observée. Les problemes d’osmorégulation induits par ’atrazine 1’étaient donc par un

mécanisme autre que 1’altération des concentrations de cortisol.

A salinité 35 PSU, contrairement a ce qui était observé a salinité isosmotique, un effet
de I’atrazine sur la condition des larves était visible a la plus forte concentration d’atrazine
testée, 500 pg/L. La diminution de la masse séche ajustée provenait probablement de

différences dans la croissance axiale des muscles ou des organes en développement,
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puisque la longueur, les protéines ajustées et les contenus en lipides ne variaient pas
(Couture et al., 1998). Les pourcentages de lipides et les contenus en lipides observés a
salinit¢ 35 PSU a toutes les concentrations d’atrazine ne différaient pas significativement
du contréle a salinité¢ 15 PSU. Les réserves vitellines des larves provenant d’ceufs avec des
globules d’huile sont principalement composées de lipides aprés la naissance, et ces lipides
constituent une bonne proportion des lipides totaux mesurés chez les larves (Rennestad et
al., 1999). La diminution de la masse séche ajustée ne provenait donc pas d’une plus
grande utilisation des lipides, mais reflétait plutot une diminution de la masse corporelle de
la larve. Les effets de ’atrazine étaient donc plus prononcés a salinité hyperosmotique qu’a

salinité isosmotique, ou un effet sur la condition n’était pas observé.

Effets de I’atrazine en milieu hypoosmotique

En milieu hypoosmotique, les larves subissaient une invasion d’eau par diffusion
passive. En absence d’atrazine, les larves parvenaient a contrdler leur contenu en eau. En
présence d’atrazine toutefois, le contenu en eau présentait une courbe concentration-
réponse anormale. Le contenu en eau ajusté augmentait légerement a 5 ug/L, ce qui
indiquait des problémes d’osmorégulation induits par I’atrazine. L’augmentation du
contenu en eau ajusté pour la masse seche a 5 pg/lL indiquait des problémes
d’osmorégulation induits par |’atrazine. Le contenu en eau ajusté pour la masse séche
n’était pas affecté aux plus fortes concentrations, alors que la condition des larves 1’était,
puisqu’une diminution de la masse seche ajustée était observée a des concentrations

d’atrazine > 50 ug/L. Les larves exposées a de fortes concentrations d’atrazine a salinité
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3 PSU ne semblaient donc pas avoir de problemes d’osmorégulation significatifs, tandis
que celles exposées a une concentration de 5 ng/L en présentaient. La cause de cette courbe
concentration réponse anormale n’est pas déterminée. Cependant, les changements du
contenu en eau a la plus faible concentration d’atrazine €taient de faible amplitude. Le
contenu en eau des larves peut varier avec le temps selon la croissance et le développement
des larves (Cho et Kaushik, 1990; Houlihan et al., 1995; Hwang et al., 1995, Couture et al.,
1998; Bureau et al., 2000; Carter et Houlihan, 2001; Lin et al., 2001; Bascinar et al., 2003).
Les mécanismes de détoxification et de tolérance a I’atrazine pourraient aussi altérer les
contenus en eau observés et étre déclenchés aux plus fortes concentrations mais non aux

plus faibles.

Aux concentrations d’atrazine plus élevées (50 et 500 ug/L), la condition des larves
était affectée. Les pourcentages de lipides et les contenus en lipides ne variaient pas, ce qui
indiquait encore une fois que les différences observées dans la masse séche ne provenaient
pas d’une plus grande résorption du sac vitellin. La masse séche ajustée diminuait, tandis
que la longueur des larves et les contenus en protéines ajustés n’étaient pas affectés, ce qui
suggérait un retard de la croissance axiale des muscles ou de certains organes (Couture et

al., 1998).

Un effet de ’atrazine sur la condition des larves était donc observé au cours de notre

étude a une concentration de 50 ug/L apres une exposition de 96 heures seulement a salinité
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3 PSU. La plus faible concentration d’atrazine ou un effet sur la condition des larves se
produisait était de 120 pg/L chez la truite mouchetée exposée a partir de 1’éclosion pendant
une période de 306 jours (Macek ef al., 1976). La masse moyenne et la longueur moyenne
étaient retenues au cours de cette étude comme indice de condition. Les différences dans le
temps d’exposition et la concentration d’atrazine nécessaires pour affecter la condition
peuvent s’expliquer par une sensibilité différente a 1’atrazine selon I’espéce, selon le stade
de vie ou selon les conditions environnementales (Woltering, 1984). Le fait que les
choquemorts, contrairement a la truite mouchetée, aient ét€ exposés a 1’atrazine dans des
conditions non-optimales de salinit¢ pourrait expliquer leur plus grande sensibilité
(Abraham, 1985; Hall ef al., 1995). Une autre différence importante est que les larves de
choquemorts, contrairement aux truites, n’étaient pas nourries et ne pouvaient donc pas
compenser pour une demande énergétique accrue en ingérant plus de nourriture. Une
concentration de 80 ng/L peut également retarder la croissance chez des larves de tambour
rouge exposées a salinité¢ 27 PSU pendant 9 jours (del Carmen Alvarez et Fuiman, 2005).
La condition des larves n’a cependant pas €été rapportée dans cette €tude. Les larves
exposées a > 40 pg/L pendant 4 jours étaient hyperactives, ce qui pourrait contribuer a une

utilisation accrue de I’énergie, et donc a une perte de condition des larves.

Le niveau élevé de cortisol observé a salinit¢ 3 PSU et concentration 500 ng/L
différait significativement de ceux présentés a 5 pg/L. a toutes les salinités et de ceux
mesurés a 50 ug/L aux salinités 3 et 35 PSU. Ce niveau élevé de cortisol suggere la

synthése de cortisol chez les larves du choquemort 24 heures apres 1’éclosion. Il s’agissait
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des premiéres mesures du cortisol effectuées chez les larves de choquemort. Le début de la
synthese de cortisol chez les larves de poisson varie selon les especes; il peut commencer
avant I’éclosion, comme chez la carpe, jusqu’a 15 jours apres 1’éclosion, comme chez la
plie japonaise (De Jesus et al., 1991; Stouthart et al., 1998). Les concentrations de cortisol
mesurées chez les larves de choquemort 24 heures apres 1’éclosion variaient de 12.7 a
148.3 ng/g. Les concentrations de cortisol chez les jeunes stades de poissons peuvent varier
grandement selon les espéces, selon le stade de développement ou selon les conditions dans
lesquelles les poissons sont maintenus. Par exemple, le loup de mer tropical présentait des
concentrations de cortisol variant de 0.62 a 2.25 ng/g dans les ceufs fécondés et une
concentration de 6.10 ng/g 180 h apres I’éclosion (Sampath-Kumar et al., 1995). Des larves
de sériole a cinq bandes (Seriola quinqueradiata), au jour 40 apres 1’éclosion, présentaient
des concentrations de cortisol de 4.7 ng/g chez des larves non manipulées et de 13.1 ng/g
chez des larves soumises a un stress de manipulation (Sakakura et al., 1998). Des
concentrations de cortisol de 6.1 ng/g dans les ceufs fraichement fécondés, de 62.5 ng/g
trois semaines avant 1’éclosion et de 6.5 ng/g une semaine avant I’éclosion ont ét¢ mesurées
chez la truite arc-en-ciel (Pottinger et Mosuwe, 1994). Une autre €tude rapporte des
concentrations de 6 ng/g dans les ceufs fraichement fécondés, de 0.3 ng/g a ’éclosion et de
1.4 ng/g une semaine apres 1’éclosion chez cette espece (Barry et al., 1995). Chez le
saumon coho (Oncorhynchus kisutch), des concentrations de 25 ng/g ont été mesurées dans
les ceufs de femelles soumises & un stress de manipulation tandis que les ceufs provenant de
femelles non stressées présentaient de concentrations de cortisol de 9 ng/g (Stratholt et al.,

1997). Des concentrations de 7 ng/g ont ét€ mesurées une semaine apres 1’éclosion chez des
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larves de perchaude non stressées tandis que des larves soumises a un stress de

manipulation présentaient des concentrations de 12.3 ng/g (Jentoft et al., 2002).

Il est possible que la tendance observée de plus faibles concentrations de cortisol a
5 png/L comparé a 0 pg/L a toutes les salinités refléte une inhibition causée par [’atrazine de
la sécrétion du cortisol en réponse a I’ACTH, comme celle observée in vitro sur des
cellules adrénocorticales de truite arc-en-ciel (Bisson et Hontela, 2002). Il aurait été
intéressant de mesurer, parallelement au cortisol, les concentrations d’ACTH chez les
larves de choquemort. Cela aurait permis de vérifier si le patron d’expression du cortisol
suivait celui de I’ACTH ou s’il en était découplé. De plus fortes concentrations d’atrazine
causeraient ensuite I’augmentation des concentrations de cortisol, comme celle observée a
concentration 500 pg/lL & salinité 3 PSU. Cette élévation des concentrations de cortisol
pourrait avoir influencé les processus d’osmorégulation. Les résultats obtenus pour les
concentrations de cortisol ne peuvent pas €tre comparés directement a ceux obtenus pour le
contenu en eau et la condition des larves, puisque les mesures ont été effectuées sur des

individus distincts apres des expositions de durées différentes.

L’effet du traitement sur les concentrations de cortisol n’a pu étre résolu de fagon
claire, puisque aucun traitement ne différait significativement des contréles. La grande
variabilité observée diminuait le pouvoir statistique de détection de I’effet des traitements

sur les concentrations de cortisol. Les niveaux de cortisol chez les larves sont trés variables,
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quelle que soit la condition testée. Rapporter les niveaux de cortisol par larve plutdt que sur
la masse des larves ne diminue pas la variabilité individuelle, et ne change pas le patron de
distribution. Le contenu en eau des larves exposées a I’atrazine 24 heures pour les mesures
de cortisol n’a pas ét¢ évalué. Les changements possibles du contenu en eau, qui auraient
simultanément influencé la masse humide des larves, ne semblent donc pas contribuer
significativement a la variabilité observée ou au patron de distribution des concentrations
de cortisol selon le traitement. La variabilité observée pourrait provenir de différences
individuelles dans le stade de développement des larves, puisque les concentrations de
cortisol changent au cours du développement (Pottinger et Mosuwe, 1994; Barry et al.,

1995).

Il est important de noter, toutefois, que les mesures de cortisol sur les larves entiéres
doivent étre interprétées avec précaution. L’élimination du cortisol implique le
métabolisme et la conjugaison, et le cortisol peut s’accumuler dans le foie ou la bile lors de
son élimination (Pottinger et Mosuwe, 1994). Par conséquent, les concentrations de cortisol
mesurées peuvent ne pas refléter les concentrations d’hormones auxquelles les tissus sont
exposés. Le lien entre les concentrations de cortisol mesurées dans les larves entieres et les
concentrations de cortisol au niveau des cibles tissulaires demeure & établir. 11 serait aussi
important de vérifier s’il est possible de détecter une réponse au stress chez les jeunes
larves. D’autres expériences seront également nécessaires pour déterminer le moment du

début de la synthése du cortisol chez les larves de choquemort, les concentrations de
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cortisol au cours du développement, ainsi que I’effet de la salinité et de ’atrazine sur les

concentrations de cortisol.

Globalement, ’effet de I’atrazine était plus prononcé a salinité hypoosmotique
qu’aux plus fortes salinités, puisqu’un effet sur la condition des larves était visible a une
faible concentration (50 ug/L) et que les concentrations de cortisol étaient élevées a

500 pg/L méme si elles ne différaient pas significativement des contrdles.

La petite taille des larves de choquemorts limite I’application de ce modéle
expérimental. A cause de cette petite taille, il est difficile de disséquer le sac vitellin des
larves, ce qui permettrait de distinguer entre des modifications corporelles de la larve et des
modifications dans ['utilisation des réserves vitellines. Les faibles différences observées
pour la masse humide s’approchaient également de la limite de la précision analytique de la
balance utilisée. Il aurait donc été préférable d’utiliser une balance plus précise pour
mesurer les masses humides. L’utilisation d’une balance plus précise aurait toutefois
augmenté le temps des mesures, qui doivent étre effectuées rapidement pour garder les
larves en vie tout en ne modifiant pas le temps d’exposition des larves pour certains
traitements ou réplicats. La précision aurait également pu €tre améliorée en effectuant les
mesures dans un petit bécher rempli d’eau afin d’éviter la déshydratation des larves pendant

la pesée.
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Effets possibles de la salinité sur la toxicité de 1’atrazine

Les effets de l’atrazine sur la condition étaient plus prononcés aux salinités
hypoosmotique et hyperosmotique qu’a salinité¢ isoosmotique. La plus forte toxicité aux
salinités non isosmotiques pourrait s’expliquer par une modification des propriétés
physiques de |’atrazine par la salinité, par un changement du taux d’absorption de I’atrazine
par les larves selon la salinité ou par une différence de sensibilité des larves avec la salinité
(van Wezel, 1998). La salinité pourrait modifier la spéciation chimique des contaminants,
par I’intermédiaire du pH, qui varie entre 1’eau douce (pH trés variable, souvent ~ 6-8) et
I’eau de mer (pH plus stable ~ 7.5-8.5) (van Wezel, 1998). La spéciation des contaminants
dépend de leur constante de dissociation acide (pK,) et du pH environnant. Les bases
organiques (B) sont protonées (BH") lorsque lorsque le pH est inférieur & leur pK, et sont
sous forme neutre (B) lorsque le pH est supérieur a leur pK, (van Wezel, 1998). L’atrazine
est une base trés faible (pK,=1.64 a 20°C), qui restera sous forme neutre aux pH

environnementaux (pH >> pK,).

Une salinité élevée diminue généralement la solubilité d’un composé organique
neutre par un phénomeéne de relargage, plus connu sous le nom anglais de « salting out »
(van Wezel, 1998). Les concentrations testées au cours de cette expérience sont beaucoup
plus faibles que la solubilit¢ maximale de [’atrazine en eau douce (28 mg/L a 20°C)
(Bejarano et Chandler, 2003). Méme si la solubilité de 1’atrazine diminuait avec la salinité,
les faibles concentrations d’atrazine testées devraient rester inférieures a la limite de

solubilité; elles ne devraient donc pas varier selon la salinité. Les concentrations d’atrazine
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mesurées dans les solutions d’exposition aux différentes salinités étaient effectivement

similaires pour chacune des concentrations nominales mesurées.

La salinité peut également influencer le taux de dégradation naturelle des composés
chimiques (van Wezel, 1998). Au cours de l’expérience, les concentrations d’atrazine
mesurées ne diminuaient pas significativement apres une période d’exposition de 24 heures
et la déséthylatrazine, un produit de dégradation majeur de |’atrazine, n’a généralement pas
été détectée, sauf a |’état de traces aprés la premiere journée de I’expérience. Cela concorde
avec une autre étude ou aucune dégradation significative de I’atrazine dans des solutions de
5, 50 et 500 ug/L. n’a été notée apres 128 jours lors d’une étude effectuée avec de 1’eau

autoclavée de salinité 5, 15 et 25 PSU (Hall et al., 1992).

La salinité peut enfin affecter le coefficient de partition entre 1’octanol et I’eau (Kow)
des polluants chimiques, dont la voie d’entrée biologique principale est la diffusion passive
a travers la membrane phospholipidique (van Wezel, 1998). Le coefficient Koy, une mesure
de I’hydrophobicité, est un indice du potentiel de diffusion passive et donc, de
bioaccumulation et de toxicité (van Wezel, 1998). L’influence de la salinité sur K, est
faible, voire négligeable, lorsque les composés sont essentiellement sous la forme neutre

(van Wezel, 1998).
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Somme toute, les propriétés physiques de I’atrazine n’ont pas été affectées par la
salinit¢ de fagon majeure au cours de notre expérience. Les différences de toxicité selon la
salinité s’expliqueraient donc soit par un changement du taux d’absorption de 1’atrazine soit

par une plus grande sensibilité des larves selon la salinité.

L’effet de la salinité sur I’absorption d’atrazine n’a jamais été étudié. Le recensement
effectué par van Wezel des études portant sur l’absorption des composés neutres a
différentes salinités ne fait ressortir aucune tendance concluante : I’absorption augmente, ne
change pas ou diminue en fonction d’une augmentation de la salinité (van Wezel, 1998).
Cependant, les différences observées dans 1’absorption de certains composés neutres étaient
faibles et ne semblaient pas contribuer significativement a leur toxicité (van Wezel, 1998).
Les composés neutres entrent dans 1’organisme par diffusion passive dans la membrane
phospholipidique, et non par transport actif ou diffusion facilitée (van Wezel, 1998). Les
changements d’activité des canaux ioniques pour ’osmorégulation ne devraient donc pas
modifier 1’absorption des composés neutres (van Wezel, 1998). L’augmentation de la
consommation d’eau en milieu hyperosmotique pourrait s’accompagner d’une plus forte
exposition a l’atrazine. En considérant que la perméabilité diffusionnelle de la peau et de
I’intestin est similaire, et que le flux d’eau passant sur la peau est de loin supérieur au flux
d’eau pouvant pénétrer le tractus gastro-intestinal, le fait de boire pour compenser les pertes
d’eau en milieu hyperosmotique ne devrait pas non plus provoquer une plus forte

exposition a I’atrazine (van Wezel, 1998).
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Les différences de toxicité selon la salinité s’expliquaient plus probablement par des
différences de sensibilité chez les larves selon la salinité. Les sensibilités accrues aux
salinités non isosmotiques pourraient provenir d’une interaction directe ou indirecte entre
les processus d’osmorégulation et la toxicocinétique/toxicodynamique de 1’atrazine. Les
colits métaboliques de 1’osmorégulation varient de fagon proportionnelle au gradient
osmotique entre I’organisme et 1’environnement (Bceuf et Payan, 2001). Ils seraient donc
minimaux a une salinité presque isosmotique (15 PSU) et maximaux a des salinités
hyperosmotiques (35 PSU) ou hypoosmotiques (3 PSU) (Beceuf et Payan, 2001).
L’osmorégulation, la détoxification des contaminants, le métabolisme de base, 1’activité des
larves et la croissance nécessitent tous de 1’énergie. Une augmentation des besoins
énergétiques pour I’un ou l’autre de ces processus diminuerait 1’énergie disponible pour les
autres. Les choquemorts sont souvent plus sensibles aux effets des polluants a des salinités
non isosmotiques plutoét qu’a des salinit€s s’approchant de leur osmolalité interne (Eisler,
1970, 1971; Voyer, 1975; Middaugh et Dean, 1977; Levitan et Taylor, 1979; Weis ef al.,
1981; Butler et al., 1982; Scott et al., 1992). 1ls sont aussi plus sensibles a d’autres facteurs
environnementaux, comme les radiations ou la température (Garside et Jordan, 1968;
Garside et Chin-Yuen-Kee, 1972; Garside et Morrison, 1977). Ainsi, les températures
létales pour le choquemort sont maximales a une salinité isosmotique et plus faibles aux
salinités hypoosmotique et hyperosmotique (Garside et Jordan, 1968; Garside et Chin-
Yuen-Kee, 1972). Un stress osmotique diminue donc la tolérance du choquemort a
différents facteurs. Cela pourrait expliquer la plus grande sensibilit¢ des larves de

choquemorts a 1’atrazine en milieu non isosmotique. L'adaptation a des salinités non
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optimales pourrait également modifier le taux d’élimination de I’atrazine. L’hormone
ACTH, en plus de contrdler la sécrétion du cortisol en réponse a un stress ou a la salinité,
peut également diminuer I’activité GST au niveau transcriptionnel (Mankowitz et al., 1995;
Stark et al,, 2001). Ces enzymes métaboliques impliquées dans la détoxification de
’atrazine jouent un role dans la protection cellulaire contre le stress oxydatif (Egaas et al.,
1993, 1995; Clarke et al., 1998; Wiegand et al., 2000; Abel et al., 2004). Les enzymes

GSTs pourraient donc étre impliquées dans I’interaction entre la salinité et I’atrazine.

Des concentrations d’atrazine de 100 a 6000 ng/L peuvent également modifier les
concentrations et I’activité AChE chez les poissons (Hanke et al., 1983; Hussein et al.,
1996). L acétylcholine, un neurotransmetteur primaire des systémes nerveux et sensoriels,
peut inhiber le transport des ions Cl chez le choquemort (Rowing et Zadunaisky, 1978). La
modification des taux ou de [’activité de I’AChE par I’atrazine pourrait donc également
influencer le transport ionique. D’autres études devront étre menées pour examiner ces
hypothéses et pour mieux comprendre les mécanismes hormonaux, enzymatiques et/ou
physiologiques, directs ou indirects, de l’interaction entre la salinité¢ et la toxicité de

|’atrazine.

CONCLUSION

A notre connaissance, I’effet de la salinité sur la toxicité sous-létale de I’atrazine n’a

jamais été étudié. Pourtant, les estuaires et les marais cotiers, ou les variations de salinité
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sont importantes, sont des habitats critiques pour la ponte et le développement de
nombreuses espéces de poissons (Sherman et al., 1983; Ogburn et al., 1988; Wenner et al.,
1990; Varsamos et al., 2005). Ces milieux regoivent également différents cours d’eau
drainant les terres environnantes et risquent ainsi de recueillir des contaminants urbains,
industriels ou agricoles, comme [’atrazine (De Lorenzo et al., 2001). Les jeunes stades de
poissons se développant dans les estuaires et les marais cotiers sont donc susceptibles d’étre
exposés simultanément & |’atrazine et & des fluctuations de salinité. Notre étude génére pour
la premiéere fois des données sur I’effet de la salinité sur la toxicité sous-létale de 1’atrazine
pour des larves de poisson. 1l s’agit également des premieres mesures de cortisol effectuées

chez des larves de choquemort.

La salinité affectait la toxicité de 1’atrazine pour les larves de choquemorts. Le type
d’effet dépendait de la salinité : a salinité hypoosmotique, le contenu en eau présentait une
courbe concentration-réponse anormale, la condition des larves était affectée et les
concentrations de cortisol étaient plus élevées a 500 pg/LL qu’aux concentrations 5 et
50 ng/L; a salinité isosmotique, le contenu en eau diminuait tandis que la condition des
larves et les concentrations de cortisol n’étaient pas affectées; a salinité hyperosmotique, le
contenu en eau diminuait, la condition des larves était affectée et les concentrations de

cortisol n’étaient pas altérées.
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La concentration sans effet observable (NOEC) sur la condition des larves variait
selon la salinité. Ainsi, la condition des larves était affectée a > 50 pg/L a salinité
hypoosmotique, a > 500 pug/L & salinité isosmotique et a 500 pg/LL a salinité
hyperosmotique. Les effets de 1’atrazine sur la condition étaient donc les moins prononcés a
salinité presque isosmotique et les plus prononcés a salinité hypoosmotique, ce qui peut
avoir des conséquences environnementales sérieuses. En effet, en milieu naturel, les
choquemorts risquent plus d’étre exposés a des concentrations élevées d’atrazine en eau
douce, ou la toxicité est la plus forte, puisque ’atrazine est entrainée par lessivage des
champs traités vers les rivieres et les estuaires, et que les concentrations d’atrazine
diminuent par dilution tout au long de ce parcours (USEPA, 2002). Des concentrations
d’environ 50 png/L d’atrazine sont parfois détectée dans les milieux cotiers et estuariens
hautement contaminés (Pennington et al., 2001; USEPA, 2002). La faible salinité (3 PSU)
¢tait donc la seule ou une diminution de la condition des larves était observée a une
concentration réaliste au point de vue environnemental. De légers changements de la
croissance ou de la condition des larves, comme celui pouvant survenir en milieu naturel a
salinité 3 PSU, peuvent générer des différences d’un ordre de grandeur plus important dans

le recrutement des larves (Houde, 1987, 1989).

Le contenu en eau des larves était légérement affecté a la plus faible concentration
d’atrazine testée au cours de I’expérience, soit 5 pug/L. Par conséquent, une NOEC n’a pu
étre déterminée. Une concentration de 5 ug/L est fréquemment détectée dans les eaux de

surface aux Etats-unis et au Canada, et elle peut demeurer élevée pendant des périodes
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prolongées (Muir et al., 1978; Frank ef al., 1979, 1982; Frank et Sirons, 1979; Roberts et
al., 1979; lllinois State Water Survey, 1990; Ciba-Geigy Corporation, 1992 a, b, ¢, d, 1994;
Richards et Baker, 1993; Steinhemmer, 1993; Berryman et Giroux, 1994; Caux et Kent,
1995; Solomon et al., 1996; Frenzel et al., 1998; Battaglin et al., 2000; Graymore et al.,
2001; USEPA, 2002; David et al., 2003; Giroux, 2004; Banks et al., 2005). Une telle
concentration est généralement détectée lorsque de fortes pluies suivent les périodes
d’épandage au printemps et au début de 1’¢té, périodes qui correspondent a la ponte chez le
choquemort (Joseph et Saksena, 1966; Abraham, 1985; Wiegand et al., 2001; USEPA,
2002; Waring et Moore, 2004). Les jeunes stades de vie des choquemorts risquent donc
d’étre exposés en milieu naturel a des concentrations d’atrazine pouvant affecter leur
contenu en eau. L’impact sur la survie et la croissance des légers changements du contenu
en eau observés chez les larves de choquemort au cours de I’expérience n’est pas encore
connu. Cependant, une altération du contenu en eau pourrait avoir une importance
écologique, puisqu’une diminution de 10 % du pourcentage d’eau a ét¢ associée avec
I’inhibition du développement normal et avec la mort chez des larves de tilapia aprés une
exposition au cadmium (Hwang er al.,, 1995). Il serait donc important, au terme de
I’exposition de 4 jours, de laisser les larves de choquemort poursuivre leur développement
dans un milieu non contaminé a ’atrazine pour évaluer la croissance, le développement et

la survie subséquente des larves.

En milieu naturel, le choquemort passe rapidement des salinités faibles vers des

salinités élevées (et inversement). Cette alternance rapide entre les mécanismes
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d’hypoosmorégulation et d’hyperosmorégulation nécessite une plus grande plasticité
qu’une adaptation & long terme a une salinité spécifique et implique des processus
d’adaptation différents d’une adaptation permanente a une salinité (Hiroi et al., 1999,
Dabom et al., 2001; Hoffmann et al., 2002; Marshall, 2003). Les effets de 1’atrazine sur la
capacité du choquemort de s’adapter aux changements de salinité rapides n’ont pas encore
¢été examinés et demeurent préoccupants. Ainsi, le saumon atlantique exposé en eau douce a
’atrazine ne présentait que de légers changements dans les concentrations ioniques et dans
Iactivité Na'K" ATPase, alors que le transfert de ces poissons en eau salée conduisait a des

mortalités élevées (Waring et Moore, 2004).

La salinité ne semble pas avoir influencé la dégradation abiotique de 1’atrazine au
cours de notre expérience. En milieu naturel toutefois, la dégradation de I’atrazine peut étre
influencée par d’autres facteurs qui changent selon la salinité. Ainsi, la présence de
substances humiques, dont les teneurs et la composition peuvent varier en eau douce et en
eau salée, influence la dégradation de I’atrazine (Li et Feldbeck, 1972; Zeng et al., 2002).
Aussi, la dégradation biotique de I’atrazine dans les eaux de surface se fait principalement
par les communautés microbiennes, qui peuvent varier selon la salinité (Crump et al., 2004;
Rice et al., 2004). Enfin, la présence et la composition des sédiments peuvent influencer la
dégradation et/ou la dissipation de l’atrazine (Jones et al., 1982; Stevenson et al., 1983,
Glotfelty et al., 1984; Isensee, 1987). En milieu naturel, la demi-vie de I’atrazine dans I’eau
peut ainsi varier de 3 a 90 jours, avec une demi-vie plus courte aux fortes salinités

(Solomon et al., 1996).
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Les recommandations canadiennes pour la qualité de I’eau en vue de la protection de
la vie aquatique visent a protéger en tout temps la totalité des espéces végétales et animales
vivant dans les eaux canadiennes (Environnement Canada, 2003). Elles se basent sur les
données de toxicité des especes canadiennes les plus sensibles dans le but de « protéger
tous les stades de la vie pendant une exposition a ’eau, quelle qu’en soit la durée »
(Conseil canadien des ministres de I’environnement, 1999). Elles proposent une valeur
maximale unique & ne pas dépasser, valeur supposée ne poser aucun risque a long terme
pour les organismes. Elles stipulent que ’atrazine devrait demeurer en deca de 1.8 pg/L en
eau douce, mais aucune recommandation n’a encore été élaborée en eau salée
(Environnement Canada, 2003). La plupart des études portant sur la toxicité de I’atrazine
pour les poissons ont été effectuées dans une seule condition de salinité, généralement dans
la salinité optimale pour le développement de I’espéce étudiée. Pourtant, la salinité peut
affecter la toxicité de I’atrazine, comme c’est le cas pour les larves de choquemort. Les
¢tudes ayant servi a I’élaboration du critére de protection pour I’atrazine ont donc pu sous-
estimer les risques environnementaux pour les poissons exposés a l’atrazine dans des
conditions de salinités non-optimales, alors qu’en milieu naturel, les poissons,
particuliérement les espéces euryhalines, se retrouvent fréquemment dans des milieux de
salinité non-optimales. Ce facteur devrait donc €tre pris en considération lors de

I’élaboration de critéres de protection.

Au cours de notre étude, la NOEC n’a pas été atteinte. D’autres études seront

nécessaires pour déterminer la concentration d’atrazine sans effet pour les larves du
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choquemort, afin d’aider I’établissement d’un critére de qualité permettant de protéger
efficacement ces poissons. Solomon et al. (1996) ont colligé les données de toxicité aigué
et chronique disponibles pour P’atrazine afin de comparer les sensibilités relatives a
’atrazine de différentes classes d’organismes. L’ordre croissant de sensibilité a I’atrazine,
parmi les différents groupes trophiques, était le suivant: phytoplancton, macrophyte
aquatique, benthos, zooplancton et poisson (Solomon et al., 1996). Parmi les poissons, le
choquemort est reconnu comme une espece relativement tolérante aux divers polluants
(Huver, 1973; Abraham, 1985). Une toxicité¢ de |’atrazine pour le choquemort a des
concentrations susceptibles d’étre retrouvées dans I’environnement est donc préoccupante
pour les autres especes de poissons ainsi que pour les autres classes d’organismes. D’autres
études seront également nécessaires afin d’évaluer si les autres espéces de poissons ainsi
que les autres classes d’organismes sont affectées par de faibles concentrations d’atrazine

dans des conditions environnementales non optimales.

Les larves de choquemort se sont révélées un bon modele pour évaluer 1’interaction
de la salinité avec la toxicité de I’atrazine. Il s’agit d’un modele flexible qui peut convenir a
plusieurs schémas expérimentaux. Il pourrait par exemple étre facilement adapté pour tester
’effet de changements brusques de la salinité sur la toxicité d’un contaminant, ainsi que
pour évaluer I’interaction entre la salinité et la variété¢ de composés toxiques retrouves dans

les eaux cotiéres et estuariennes.
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Annexe 1: Effets sous-1étaux de l'atrazine chez les poissons exposés in vivo.

Espéce

Achigan a
grande bouche
(femelle)
(Micropterus
salmoides)

Achigan a
grande bouche
(male)

Achigan a
grande bouche
(male)

Barbue de riviére
(larve)

(/ctalurus
punctatus)

Barbue de riviére
(larve)

Carpe (Cyprinus
carpio)

Carpe

Carpe

Carpe

Carpe

Carpe

Salinité Durée
eau 20 jours
douce
eau 20 jours
douce
eau 20 jours
douce
eau 8.5 jours
douce
(50 mg/L
CaCO0s)
eau 8.5 jours
douce
(200 mg/L.

CaCO3)

eau 12 et 24

douce heures

eau 6,12 et 24

douce heures

eau 4,6,12, 24,

douce 48 et 72
heures

eau 24,48 et 72

douce heures

eau 4 heures

douce

eau 6 heures

douce

Effets

Augmentation des

concentrations plasmatiques

d'oestradiol

Diminution des concentrations
de 11-cétotestostérone

Augmentation des

concentrations de vitellogénine

Tératogénicité

Tératogénicité

Augmentation du cortisol et du

glucose sériques

Augmentation du cortisol et du

glucose sériques

Augmentation du glucose

sérique

Diminution du glycogéene

hépatique

Augmentation de I'activité
Na'K" ATPase des branchies
Augmentation de TAChE

sérique

Augmentation de l'activité
ATPase totale des branchies.
Diminution de l'activité Na'K"
ATPase des branchies
Augmentation de 'AChE

sérique

100

Concentration  Référence
(ug/L)
100 Gross et
al., 2002
235 Gross et
al., 2002
50 et 100 Gross et
al., 2002
2224 Birge et al.,
1979
>26.4 Birge et al.,
1979
100 Hanke et
al., 1983
500 Hanke et
al., 1983
1000 Hanke et
al., 1983
1000 Hanke et
al., 1983
100 Hanke et
al., 1983
100 Hanke et
al., 1983



Espéce

Carpe

Carpe

Carpe

Carpe

Carpe

Carpe

Carpe

Carpe (juvénile)

Crapet arlequin
(Lepomis
macrochirus)

Crapet arlequin

Crapet arlequin

Salinité Durée
eau 12 heures
douce
eau 24 heures
douce

12 PSU 6,12et24
heures

12 PSU 48,72 et
144 heures

12 PSU 144 heures

eau 72 heures
douce

eau 4 jours
douce

eau 14 jours
douce

eau 96 heures
douce

eau 96 heures
douce

eau 96 heures

douce

Effets

Diminution de l'activité ATPase
totale des branchies et de
l'activité Na'K™ ATPase des
branchies

Augmentation de l'activité de
I'AChE sérique

Diminution de I'activité ATPase
totale des branchies et de
lactivité Na'K* ATPase des
branchies

Diminution de l'activité de
I'AChE sérique

Augmentation du glucose
sérique

Diminution du glucose sérique

Diminution de I'activité ATPase
totale des branchies

Augmentation du glucose et du
cortisol sériques

Diminution du glycogene
hépatique et musculaire
Diminution des protéines et du
cholestérol sériques

Bris ’ADN
Expression du géne du
cytochrome P4501A1

Augmentation de la
phosphatase alcaline sérique
Diminution de la phosphatase
alcaline dans le cceur, le foie et
le rein

Augmentation de GPT dans le
foie et les reins

Hyperplasie des cellules
épithéliales des branchies.

Augmentation hépatique de
GSH, GSSG et de MDA
Augmentation hépatique de

GPx's

Augmentation héepatique de
SOD

101

Concentration  Référence
{ug/l)
100 Hanke et
al., 1983
100 Hanke et
al., 1983
10, 100 et Hanke et
1000 al., 1983
10, 100 et Hanke et
1000 al., 1983
10, 100 et Hanke et
1000 al., 1983
100 Gluth et
Hanke,
1984, 1985
27 Chang et
al., 2005
1500 Neskovic et
al., 1993
26 000 Elia et al.,
2002
=2 3000 Elia et al.,
2002
9 000 Elia et al.,
2002



Espéce

Crapet arlequin

Crapet arlequin

Crapet arlequin

Chrysichthyes
auratus

Danio zébré
(Brachydanio
rerio)

Danio zébre

(jeune stade)

Danio zébré
(embryon)

Danio zébré
(embryon)

Danio zébré
(embryon)

Danio zébré
(embryon)

Salinité Durée
eau 96 heures
douce
eau 96 heures
douce
eau 28 jours
douce
eau 28 jours
douce
eau 4 semaines
douce
eau 35 jours
douce
eau 48 heures
douce
eau 48 heures
douce
eau 48 heures
douce
eau 48 heures
douce

Effets

Augmentation hépatique de Gl,
Gll et de GST

Augmentation dans les
branchies de Gl, Gll et de GST

Perte d’équilibre

Perte d’équilibre, respiration
rapide, augmentation des
mouvements operculaires,
ralentissement des réflexes et
des activités de nage,
réduction de l'alimentation,
ascites abdominaux.
Diminution des globules
rouges, de 'hémoglobine, de
I'hématocrite.

Diminution des concentrations
sériques de glucose, des
protéines totales, d'albumine,

de globuline, de cholestérol, de

triglycérides, de lipides, d'urée,
d’ions Na*, K" et CI" et ’AChE
Augmentation du

volume globulaire moyen, du
poids moyen de I'hémoglobine
érythrocytaire, et de la
concentration corpusculaire
moyenne en hémoglobine et
d’AChE dans le cerveau.

Changement comportemental :
préférence pour la partie
sombre de l'aquarium

Oedémes

Retard dans I'organogenése,
ralentissement des
mouvements, perturbations
fonctionnelles au coeur et au
systéme circulatoire

Retard de développement
Augmentation de l'activité de la
fraction mitochondriale de GST

Diminution de I'activité de la
fraction mitochondriale de GST
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Concentration  Référence
(ug/)

26 000 Elia et al.,
2002

9 000 Elia et al.,
2002

500 Macek et
al., 1976

=3 000 Hussein et
al., 1996

235 Steinberg
et al., 1995

1300 Gorge et
Nagel,
1990

=10 000 Wiegand et
al., 2001

4 000 Wiegand et
al., 2001

100 a 5000 Wiegand et
al., 2001

> 5000 Wiegand et
al., 2001



Espéce

Danio zébré
(embryon)

Danio zébré
(embryon)

Galaxias
maculatus

Galaxias
maculatus

Galaxias
maculatus

Médaka japonais

(embryon)

(Oryzias latipes)

Médaka japonais

(embryon)

Médaka japonais

(embryon)

Poisson rouge
(male)
(Carassius
auratus)

Poisson rouge
(femelle)

Poisson rouge

(juvénile)

Poisson rouge
(juvénile)

Pseudaphritis
urvilii

Saumon

atlantique (tacon

male) (Salmo
salar)

Salinité Durée
eau 48 heures
douce
eau 48 heures
douce
eau 10 jours
douce
eau 10 jours
douce
eau 10 jours
douce
eau fécondation
douce jusqu’'a

I'éclosion
eau fécondation
douce jusqu'a

'éclosion
eau fécondation
douce jusqu’a

I'éclosion
eau 21 jours
douce
eau 21 jours
douce
eau 24 heures
douce
eau 24 heures
douce
eau 10 jours
douce
eau 30 minutes
douce

Effets

Augmentation I'activité de la
fraction soluble de GST

Diminution de 'activité de la
fraction soluble de GST

Diminution du leucocrite
Augmentation du ratio
ARN/ADN

Diminution de 'ADN

Stase de la circulation, flots
sanguins, convulsions,

malformations cardiaques.

4 % éclosion

Aucune éclosion

Augmentation d'oestradiol et
diminution de testostérone et
de 11-cétotestostérone
plasmatiques

Disruption structurelle dans les

testicules

Atrésie des ovaires

Augmentation de la nage
rapide «burst swimming»

Diminution de I'activité de

regroupement et augmentation

du temps passé a la surface.
Diminution de GSH hépatique
Réduction de la réponse

olfactive aux phéromones
femelles
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Concentration Réference
(ug/L)

100 a 1000 Wiegand et
al., 2001

> 5000 Wiegand et
al., 2001

3et50 Davies et
al., 1994

10, 50 et 340 Davies et
al., 1994

0.9, 3et50 Davies et
al., 1994

25,50et 100 Ishaque et
al., 2004

25 Ishaque et
al., 2004

50 et 100 Ishaque et
al., 2004

1000 Spano et
al., 2004

2100 Spano et
al., 2004

0.5 Saglio et
Trijasse,
1998

5 Saglio et
Trijasse,
1998

3, 50 et 340 Davies et
al., 1994

220 Moore et
Waring,
1998



Espéce

Saumon

atlantique (tacon

male)

Saumon
atlantique
(saumoneau)

Saumon
atlantique
(saumoneau)

Saumon
atlantique
(saumoneau)

Tambour rouge
(larve)
(Sciaenops
ocellatus)

Tambour rouge
(larve)

Téte-de-boule
(embryon)
(Pimephales
promelas)

:I'éte-de-boule
(jeune stade)

Téte-de-boule
(jeune stade)

Téte-de-boule
(jeune stade)

Téte-de-boule

Salinité Durée
eau 30 minutes
douce
eau 7 jours
douce
eau 7 jours
douce
Exposition
en eau
douce, 5 jours
puis
transfert
en eau
salée
sans
atrazine 24 heures
27 PSU 9 jours
27 PSU 4 jours
eau fécondation
douce jusqu'a

I’éclosion
eau 30 jours
douce
eau 60 jours
douce
eau 274 jours
douce
eau 39
douce semaines

Effets

Réduction de la réponse
olfactive aux phéromones
femelles

Réduction de 'activité Na'K"
ATPase des branchies
Augmentation des
concentrations de cortisol
plasmatique et d’'ions Na®, CI
et K*

Augmentation des
concentrations de cortisol
plasmatique et d'ions Na®, CI
etK’

Mortalités

Augmentation des
concentrations de cortisol
plasmatique, de thyroxine,
d'ions Na’, Cl et K" et de
'osmolalité chez les
survivants.

Diminution de la croissance

Augmentation de la vitesse de
nage et de la distance
parcourue

Parcours de nage erratique
Hyperactivité

Diminution du succés
d’éclosion

Diminution de la longueur
moyenne

Diminution de la longueur
moyenne

Diminution de la longueur
moyenne

Réduction de la longueur
moyenne

Réduction de la masse humide
moyenne

Concentration
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Référence

(ug/L)
21.0

25

80

240

= 250 pg/L

> 990 pg/L

> 460 pg/L

2 150 ug/L

150

Moore et
Lower,
2001

Waring et
Moore,
2004

Waring et
Moore,
2004

Waring et
Moore,
2004

del Carmen
Alvarez et
Fuiman,
2005

del Carmen
Alvarez et
Fuiman,
2005

Dionne et
al., 1992

Dionne et
al., 1992

Dionne et
al., 1992

Dionne et
al., 1992

Macek et
al., 1976



Espeéce Salinité Durée
Tilapia eau 90 jours
(Oreochromis douce
mossambicus)

Tilapia eau 30 jours
douce

Tilapia eau 30 jours
douce

Tilapia eau 90 jours
douce

Effets Concentration
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Référence

(ug/l)

Diminution des globules 1100
rouges et blancs, de
I'hémoglobine, de
I'hématocrite, du

volume globulaire moyen.
Diminution de la
consommation d’oxygeéne.
Augmentation du

volume cellulaire moyen, du
volume sanguin et du contenu
en eau sanguin

Changement des niveaux de 1100
protéines, d'acides aminés
libres, dammoniaque, d’'urée
de glutamine et des activités
des protéases, des
aminotransférases, de la
glutamate dehydrogénase, de
la glutamine, de l'arginase, de
IAMP déaminase et de
'adénosine déaminase dans le
foie et le cerveau

Augmentation de l'activité 1100
lipase et des acides gras

libres, de la concentration
d'acétoacétate et du

cholestérol dans le foie et les

muscles

Diminution des lipides totaux,

du glycérol et des

phospholipides dans le foie et

les muscles.

Augmentation de la masse 1100
humide, du pourcentage d’eau,

des concentrations sériques

d'ions Na" et K*

Diminution sérique d’ions Ca”",

Mg"™ et HCO3

Prasad et
al., 1991 a

Prasad et
al.,1991b

Srinivas et
al., 1991

Prasad et
al., 1994



Espéce

Tilapia du Nil
(Oreochromis
niloticus)

Truite arc-en-ciel
(Oncorhynchus
mykiss)

Truite arc-en-ciel

Truite arc-en-ciel
(larve)

Truite arc-en-ciel
(larve)

Truite arc-en-ciel
(juvénile)

Truite arc-en-ciel
(juvénile)

Truite arc-en-ciel
(juvénile)

Truite arc-en-ciel
(Juvénile)

Salinité

Durée

eau
douce

eau
douce

eau
douce

eau
douce
(50 mg/L
CaCO0s)
eau
douce
(200 mg/L
CaCOg3)
eau
douce

eau
douce

eau
douce

eau
douce

28 jours

28 jours

28 jours

27 jours

27 jours

28 jours

28 jours

10 jours

10 jours

Effets

Perte d’équilibre, respiration
rapide, augmentation des
mouvements operculaires,
ralentissement des réflexes et
des activités de nage,
réduction de |'alimentation,
ascites abdominaux.
Diminution des globules
rouges, de I'hémoglobine, de

'hématocrite.

Diminution des concentrations
sériques de glucose, des
protéines totales, d'albumine,
de globuline, de cholestérol, de
triglycérides, de lipides, d’urée,
d'ions Na*, K" et CI'.
Diminution d’AChE dans le
sérum et le cerveau.

Augmentation du

volume globulaire moyen, du
poids moyen de hémoglobine
érythrocytaire, et de la
concentration corpusculaire
moyenne en hémoglobine.

Changements ultrastructuraux
des corpuscules rénaux

Changements

histopathologiques au foie

Tératogénicité

Tératogénicité

Changements ultrastructuraux
des corpuscules rénaux

Changements ultrastructuraux
des tubules rénaux

Diminution des protéines

plasmatiques

Augmentation du glucose

plasmatique

Réduction de la croissance
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Concentration Référence
(pa/l)
23000 Hussein et
al., 1996
5, 10 et 20 Schwaiger
et al., 1991
10 et 20 Schwaiger
et al., 1991
2432 Birge et al.,
1979
>213.6 Birge et al.,
1979
5et10 Fischer-
Scherl et
al., 1991
10 Fischer-
Scherl et
al., 1991
3et50et340 Davies et
al., 1994
340 Davies et
al., 1994



Espéce

Truite arc-en-ciel
(juvénile)

Truite arc-en-ciel
(juveénile)

Truite arc-en-ciel
(jeune stade)

Truite arc-en-ciel
(jeune stade)

Truite
mouchetée
(Salvelinus
fontinalis)

Truite
mouchetée

Salinité Durée
eau 5 semaines
douce
eau 5 semaines
douce
eau 30 et 58
douce jours
eau 30 et 58
douce jours
eau 90 jours
douce
eau 306 jours
douce

Effets
Changements ultrastructuraux
des tubules proximaux des
reins

Changements ultrastructuraux
des tubules distaux des reins

Réduction de la masse humide

Réduction de la masse séche -

Réduction de la longueur
moyenne

Réduction de la masse humide
moyenne

Léthargie

Réduction de la longueur
moyenne

Réduction de la masse humide
moyenne

Léthargie
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Concentration  Référence
(ug/L)
12 et 24 Oulmi et
al., 1995
24 Oulmi et
al., 1995
1100 et Whale et
3800 al., 1994
3800 Whale et
al., 1994
> 240 Macek et
al., 1976
=120 Macek et
al., 1976

AChE :Acétylcholinestérase; GPT : Glutamate pyruvate transaminase; GSH: Glutathion réduit; GSSG :
Glutathion disulfide; GST :Glutathion S-transférase; GR: Glutathion réductase; Gl :glyoxalase |; Gll:
glyoxalase lI; GPx’s : Glutathion peroxidase; MDA : Malondialdehyde; SOD : Superoxide dismutase
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